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Chapitre 1: Introduction 
 




En écologie, le terme « guilde » a été défini par Root (1967) comme un groupe d’espèces 
présentant des « patterns similaires d’exploitation de ressources ». Autrement dit, les espèces 
d’une guilde exploitent un même type de ressources, le plus souvent alimentaire, d’une 
manière relativement similaire ; elles ne sont pas nécessairement proches taxonomiquement 
(Simberloff & Dayan, 1991). En raison de l’exploitation commune d’une ressource, une 
relation de compétition se forme entre les espèces d’une guilde autour de la ressource 
exploitée et cette interaction a une importance fondamentale dans la structuration des 
communautés (MacArthur & Levins, 1967).  
Une distinction entre les termes « guilde alpha ( » et « guilde béta ( » a été proposée 
par Wilson (1999). Selon cette définition, une guilde alpha correspond au concept de Root 
(1967), où les espèces ont tendance à une exclusion compétitive en raison de l’exploitation 
d’une ressource commune ; une guilde béta est un groupe d’espèces ayant une préférence 
pour les mêmes conditions environnementales. Ainsi, malgré la proximité terminologique, le 
concept original de guilde et celui des guildes béta sont clairement différents. En effet, les 
espèces qui composent une guilde béta ont tendance à occuper le même type d’environnement 
(avec les mêmes conditions abiotiques) et elles n’ont pas nécessairement une relation de 
compétition entre elles (Holdaway & Sparrow, 2006 ; Wilson, 1999). C’est le cas, par 
exemple, de l’ensemble d’espèces végétales associées à une augmentation de la pluviosité au 
sein d’une prairie (Figueroa & Davy, 1991). Les guildes béta résultent ainsi d’un processus de 
filtrage environnemental et indiquent une agrégation de traits, alors que les guildes alpha, ou 
guildes stricto sensu, indiquent une ségrégation de traits permettant aux différentes espèces de 
coexister tout en exploitant un même type de ressource (Holdaway & Sparrow, 2006). Les 
guildes alpha sont nécessairement des sous-ensembles des guildes béta, car les espèces d’une 
guilde alpha doivent à la fois occuper le même espace dans l’environnement et exploiter le 
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même type de ressource d’une manière suffisamment proche pour qu’il y ait une relation de 
compétition interspécifique (Holdaway & Sparrow, 2006).  
Le terme « groupe fonctionnel » est également associé à un concept proche de celui 
d’une guilde. En effet, ce terme a été initialement basé sur le critère de la ressource exploitée, 
mais sans prendre en compte la manière dont cette ressource est utilisée (contrairement à la 
guilde) par les espèces composant le groupe fonctionnel (Cummins, 1979 ; Simberloff & 
Dayan, 1991). Cependant, dans la littérature, les concepts de « guilde » et de « groupe 
fonctionnel » se sont confondus à plusieurs reprises, étant utilisés de manière synonyme ou un 
peu différentes des définitions initiales (Hawkins & MacMahon, 1989 ; Blondel, 2003). 
Cardoso et al. (2011) définissent les groupes fonctionnels comme des groupes d’espèces qui 
ont la même fonction dans un écosystème et qui fournissent les mêmes services 
écosystémiques. Les guildes seraient ainsi centrées sur le partage d’une ressource commune et 
les groupes fonctionnels se focaliseraient sur les processus écosystémiques ; les groupes 
d’espèces formés par ces deux approches se recouvrent souvent (Cardoso et al., 2011). La 
distinction entre ces deux termes est subtile, mais les problématiques où chaque concept 
s’applique sont un peu différentes : le terme « guilde » est souvent appliqué dans un contexte 
évolutif, dans l’investigation de la coexistence des espèces, alors que les études des « groupes 
fonctionnels » permettent surtout d’évaluer les processus à l’échelle de l’écosystème 
(Blondel, 2003).    
Dans cette thèse, j’étudierai un groupe d’espèces pouvant être défini comme une guilde 
classique (ou guilde alpha), dont les espèces exploitent une ressource commune d’une 
manière assez proche ; ce groupe se structure donc sur une relation de compétition 
interspécifique. Il s’agit également d’un groupe fonctionnel, car les membres de cette guilde 
possèdent un rôle fonctionnel similaire dans leur communauté.   
 
II. Propriétés d’une guilde 
 
Les guildes peuvent être considérées comme étant des unités fonctionnelles 
fondamentales structurant les communautés (Blondel, 2003). L’utilisation de ce concept au 
lieu de la simple analyse de données taxonomiques (par exemple, la composition spécifique 
d’une communauté) permet d’obtenir des informations généralisables sur le fonctionnement 
des communautés (Blaum et al., 2011). En effet, cette approche fonctionnelle est utilisée dans 
la recherche des relations entre les guildes et le fonctionnement de l’écosystème (Brodie et 
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al., 2009 ; Du Toit & Cumming, 1999), dans la classification des habitats (Degraaf & 
Chadwick, 1984), dans la prédiction des conséquences de changements environnementaux 
(Cardoso et al., 2011 ; Croonquist & Brooks, 1991 ; Wiegand et al., 1997) et dans la 
conservation de la biodiversité et la gestion paysagère (Barbaro & van Halder, 2009 ; Cardoso 
et al., 2011 ; Cousins & Lindborg, 2004), indépendamment de la composition taxonomique de 
ces guildes.  
La compétition interspécifique au sein d’une guilde est supérieure à celle entre espèces 
n’appartenant pas à la même guilde (Pianka, 1980). Par conséquent, le nombre d’espèces au 
sein d’une guilde est le plus souvent limité par la compétition. L’invasion de nouvelles 
espèces est inhibée par les espèces déjà établies appartenant à la même guilde, et si une espèce 
invasive réussit à s’établir, elle tendra à exclure d’autres espèces de sa guilde (Holdaway & 
Sparrow, 2006). Les communautés sont donc composées d’un nombre de guildes dépendant 
des différents types de ressources exploitables, et chaque guilde possède une diversité 
taxonomique et génétique limitée en fonction des conditions environnementales et de la 
disponibilité des ressources exploitées.  
La diversité spécifique d’une guilde peut être mesurée à partir de paramètres 
taxonomiques, mais une richesse spécifique supérieure n’implique pas une diversité 
fonctionnelle plus importante. Quand les espèces d’une guilde sont nombreuses, elles peuvent 
présenter des rôles redondants et / ou établir un partage de ressources plus fin (Cardoso et al., 
2011). Par conséquent, des extinctions aléatoires d’espèces au sein d’une guilde peuvent 
provoquer également la perte de sa diversité fonctionnelle, mais la probabilité de cette perte 
diminue avec l’augmentation de la richesse spécifique (Fonseca & Ganade, 2001). Ainsi, la 
redondance fonctionnelle des espèces d’une guilde augmente sa stabilité face aux extinctions. 
Pour cette raison, il est important de s’intéresser aux dimensions taxonomique et fonctionnelle 
de la diversité d’une guilde. 
 
B. Diversité d’une guilde 
 
I. Théorie des niches et spécialisation 
 
Selon Hutchinson (1957), la niche écologique consiste en un espace à n dimensions (un 
hypervolume), chacune représentant des ressources exploitées par une espèce ou des 
conditions environnementales sous lesquelles cette espèce peut exister et maintenir une 
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population stable. Quelques années avant l’introduction du concept de « guilde » par Root 
(1967), Hutchinson (1959) a suggéré que des groupes d’espèces partageant les mêmes 
ressources sont communs dans la nature, car une « organisation trophique complexe d’une 
communauté est plus stable qu’une organisation plus simple » (Blondel, 2003). En effet, les 
guildes écologiques correspondent précisément à ces groupes d’organismes possédant des 
niches écologiques fondamentales proches. 
La niche écologique fondamentale contient toutes les conditions environnementales ou 
ressources permettant l’existence d’une espèce au sein d’un milieu donné. Elle se distingue de 
la niche réalisée, hypervolume plus réduit, contenant seulement les conditions réellement 
occupées et les ressources réellement exploitées par une espèce dans son milieu. 
Effectivement, les espèces occupent seulement l’espace correspondant à leur niche réalisée en 
raison de contraintes environnementales biotiques et abiotiques, notamment la compétition 
interspécifique (Hutchinson, 1959). Cette différence entre la niche fondamentale et la niche 
réalisée correspond au processus de spécialisation écologique (Devictor et al., 2010).  
Une distinction entre les espèces généralistes et les espèces spécialistes peut être faite à 
partir de la largeur de leurs niches écologiques (Figure 1). En général, les espèces spécialistes 
présentent une niche écologique plus étroite, étant adaptées à une gamme moins large de 
conditions environnementales et / ou ressources exploitées (Futuyma, 2001). Cependant, la 
performance des espèces spécialistes est généralement supérieure à celle des espèces 
généralistes sous les conditions correspondant à leur niche écologique (Devictor et al., 2010). 
Ainsi, la spécialisation d’une espèce représente un compromis : sous des conditions 
environnementales idéales, une espèce spécialiste a un avantage compétitif par rapport à une 
espèce généraliste, mais les espèces généralistes peuvent survivre sous une gamme plus large 
de conditions environnementales possibles. Par conséquent, les stratégies généralistes sont 
avantageuses en cas de faible disponibilité de ressources ou en cas d’instabilité 
environnementale (MacArthur & Pianka, 1966 ; Pyke et al., 1977). En effet, un grand nombre 
d’études suggère que les changements environnementaux actuels doivent affecter plus 





Figure 1. Largeur théorique des niches écologiques d’une espèce spécialiste (trait continu) et 
d’une espèce généraliste (trait pointillé) (Devictor et al., 2010) 
 
Les espèces d’une guilde ne peuvent coexister que s’il existe des différences au niveau de 
leurs niches écologiques ; il est nécessaire que ces espèces affectent ou soient affectées d’une 
manière distincte par leurs ressources et par leurs ennemis naturels (Leibold, 1995 ; 
MacArthur & Levins, 1967). Par conséquent, pour que ces espèces puissent coexister, il doit  
exister un partage de la ressource commune exploitée par la guilde ; autrement dit, les 
différentes espèces de la guilde doivent exploiter des formes différentes de cette ressource, ou 
l’exploiter différemment dans le temps et dans l’espace. Par exemple, l’étude de Pyke (1982) 
démontre un partage de ressources entre différentes espèces de bourdons (Bombus sp.) 
(Hymenoptera : Apidae)  coexistant à une même altitude : ces espèces possèdent des appareils 
buccaux de différentes longueurs leur permettant d’exploiter des fleurs possédant des 
longueurs de corolle également distinctes, et les espèces ayant la même taille d’appareil 
buccal n’occupent pas les mêmes altitudes. Ce type de partage de ressources permet une 
compétition interspécifique réduite, permettant une complémentarité entre les niches occupées 
par les différentes espèces d’une guilde (Chesson, 2000).  
La diversité taxonomique des guildes est donc influencée par deux forces opposées. D’un 
côté, la superposition des niches écologiques et la compétition interspécifique génèrent une 
pression de sélection vers le partage des ressources et la spécialisation des espèces. D’un autre 
côté, l’instabilité environnementale et les fluctuations au niveau de la disponibilité des 
ressources favorisent les stratégies généralistes. Ces mécanismes sont à l’origine de la 
diversité et de la structuration des guildes et ils permettent de comprendre, à une échelle plus 




II. Influence de l’environnement sur la diversité taxonomique et 
fonctionnelle 
 
Les transformations environnementales résultant des actions humaines ont un impact 
considérable sur l’évolution et sur l’écologie des guildes. En effet, les effets écologiques des 
activités anthropiques peuvent être considérés comme étant une « force évolutive » majeure 
dont la magnitude dépasse parfois largement les processus évolutifs naturels (Palumbi, 2001 ; 
Reznick et al., 1990). Les changements globaux entraînés par les activités humaines 
provoquent notamment un effet d’homogénéisation (Devictor et al., 2008). 
L’homogénéisation est un processus d’augmentation de la similarité taxonomique et 
fonctionnelle entre deux biocénoses, provoqué par les invasions biologiques et par les 
extinctions locales (Olden, 2006). L’un des facteurs favorisant le processus 
d’homogénéisation est la fragmentation des paysages et les changements d’utilisation du sol 
(Abadie et al., 2011 ; Devictor et al., 2008). Les changements climatiques sont également à 
l’origine de ce phénomène, à travers la modification de la distribution géographique des 
espèces (Davey et al., 2012). Les transformations des paysages et les changements 
climatiques sont donc parmi les modifications environnementales ayant d’importantes 
conséquences sur la diversité des guildes et des communautés.  
 
a. Contexte paysager local 
 
Les activités humaines ont modifié entre un tiers et la moitié des zones non gelées de la 
surface terrestre (Vitousek, 1994). Cette transformation drastique des paysages est la raison 
principale du déclin actuel de la biodiversité sur toute la planète. Ce phénomène est l’objet 
d’étude d’un domaine scientifique relativement nouveau : l’écologie du paysage. L’écologie 
du paysage a été définie par Troll (1939) comme étant « l’étude des relations causales 
principales entre les communautés vivantes et leur environnement » et elle a pour objectif « la 
compréhension des interactions des communautés biologiques et sociologiques au sein des 
paysages » (Wu & Hobbs, 2007). Un paysage peut être défini comme un pattern de 
distribution environnementale à l’échelle d’une région (la mosaïque paysagère) (Troll, 1971). 
L’influence du paysage sur la biodiversité est donc généralement étudiée par l’intermédiaire 
de relations causales entre les indicateurs de biodiversité génétique, taxonomique et 
fonctionnelle, et des variables paysagères. Les variables paysagères sont en général des 
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estimations de la présence et la fréquence des éléments paysagers (la « composition 
paysagère ») ou de l’organisation spatiale de ces éléments (la « structure paysagère »). Parmi 
ces variables, la surface totale et la surface des habitats favorables (« patches »), 
l’hétérogénéité des habitats au sein d’un paysage, la fragmentation des habitats, et la 
complexité du paysage sont parmi les plus utilisées dans la littérature pour expliquer les 
patterns de biodiversité.  
Le nombre d’espèces au sein d’un paysage est généralement positivement corrélé à la 
surface totale de ce paysage (relation surface-espèces, « species-area relationship » 
(Arrhenius, 1921 ; Rybicki & Hanski, 2013). Cette relation est décrite par l’équation S = cAz, 
où le nombre d’espèces S augmente avec la surface totale A, selon les paramètres c et z, liés à 
des variables environnementales (Rybicki & Hanski, 2013). Cette relation est en partie 
expliquée par l’augmentation du nombre d’habitats différents disponibles (l’hétérogénéité) 
quand la surface A est plus importante, et en partie car la probabilité de survie des populations 
inféodées augmente grâce à l’effet de la taille des patches d’habitat. Selon Allouche et al. 
(2012), la relation hétérogénéité-biodiversité suit une courbe unimodale (Figure 2A) : pour 
une surface A constante, l’hétérogénéité est positivement corrélée à la richesse spécifique 
jusqu’à un point où l’augmentation de l’hétérogénéité est liée à une diminution critique de la 





Figure 2. A : Hypothèse de la courbe unimodale de la biodiversité en fonction de l’hétérogénéité 
spatiale (Allouche et al., 2012). La richesse spécifique (trait continu) augmente avec la hausse de 
l’hétérogénéité spatiale et du nombre de niches disponibles jusqu’à un point où le taux d’extinction 
moyen des espèces (trait pointillé) devient limitant dû à l’effet négatif des surfaces d’habitat réduites 
sur les populations. B : réponse contrastée de la richesse d’espèces généralistes (trait continu) et 




Cette relation entre l’hétérogénéité spatiale et la diversité est également dépendante de la 
spécialisation des espèces. La diversité des espèces généralistes et spécialistes ne réagit pas de 
la même façon ni à l’hétérogénéité du paysage, ni à la surface des habitats (Allouche et al., 
2012 ; Fahrig & Jonsen, 1998 ; Schmidt et al., 2005 ; Zabel & Tscharntke, 1998). En effet, les 
espèces spécialistes sont plus sensibles aux variations au niveau de la surface des habitats et 
de leur isolement spatial que les espèces généralistes, alors que les espèces généralistes 
répondent d’une manière plus forte aux variations de l’hétérogénéité spatiale. L’hypothèse des 
processus de « complémentation » et de « supplémentation » (Dunning et al., 1992) peut 
expliquer ces réponses fonctionnelles contrastées. Dans le cas de la complémentation, un 
organisme qui doit exploiter plusieurs ressources différentes (généraliste) bénéficie d’une plus 
grande hétérogénéité du paysage car celle-ci minimise les déplacements nécessaires afin de 
pouvoir exploiter toutes ces ressources. Dans le cas de la supplémentation, une espèce 
spécialisée sur  l’exploitation d’une ressource présente dans un habitat donné répondra plus 
fortement à l’augmentation de la surface de cet habitat (et par conséquent à une disponibilité 
plus importante de la ressource nécessaire). Ainsi, la courbe unimodale représentant la 
relation entre l’hétérogénéité et la richesse spécifique se déplace en fonction de la largeur de 
la niche des espèces (Allouche et al., 2012 ; Figure 2B). La largeur plus importante de la 
niche écologique des espèces généralistes diminue leur sensibilité aux extinctions 
stochastiques locales ; en même temps, les espèces spécialistes tendent à disparaître plus 
rapidement face à l’augmentation de l’hétérogénéité et à la diminution des habitats (Allouche 
et al., 2012).  
La fragmentation des habitats est un phénomène très étudié, généralement lié à la perte 
de biodiversité ; cependant, la définition de ce concept n’est pas unanime dans la 
littérature (Fahrig, 2003). En effet, la perte des habitats est considérée par certains auteurs 
comme étant une composante des mesures de fragmentation (Golden & Crist, 2000 ; Hovel & 
Lipcius, 2001), alors que d’autres auteurs ont étudié les effets de la fragmentation et de la 
taille des patches d’une façon séparée (Collingham & Huntley, 2000 ; Fahrig, 2003 ; Petit et 
al., 2004 ; Rybicki & Hanski, 2013). L’ambigüité du terme « fragmentation » dans la 
littérature s’observe aussi par rapport au paramètre « connectivité » : certains auteurs 
définissent la fragmentation tout simplement comme la perte de connectivité entre les habitats 
(With et al., 1997), alors que certaines études suggèrent que ces concepts peuvent être 
examinés indépendamment (Ims & Andreassen, 1999 ; Fahrig, 2003). Malgré les différences 
sémantiques, il est généralement accepté que la perte d’habitats a fréquemment des effets 
négatifs sur la biodiversité, et que les effets de la fragmentation stricto sensu (i.e. la 
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désagrégation des habitats) sur la biodiversité sont plus faibles que ceux de la perte d’habitats, 
et peuvent être négatifs (exemple : oiseaux de la famille Thraupidae, Rosenberg et al., 1999) 
ou positifs (exemple : 61 espèces de Lepidoptera, Tscharntke et al., 2002 ; Fahrig, 2003). 
De nombreuses études ont été publiées récemment sur les effets de la complexité 
paysagère sur la biodiversité. La complexité paysagère est un paramètre mesurant la 
composition du paysage, faisant référence à la proportion d’éléments cultivés / non-cultivés 
(e.g. Thies & Tscharntke, 1999 ; Vollhardt et al., 2008) ou à la diversité ou l’hétérogénéité 
d’habitats au sein d’un paysage (e.g. Östman et al., 2001). Il s’agit d’une variable utilisée 
notamment pour estimer les effets de l’intensification des activités agricoles sur la 
biodiversité (Chaplin-Kramer et al., 2011 ; Conception et al., 2008). Selon Tscharntke et al. 
(2012), la complexité du paysage n’affecte pas toutes les espèces de la même façon et la 
réponse spécifique dépend des traits fonctionnels (i.e. les traits définissant les espèces quant à 
leurs rôles écologiques, ou leur interaction avec l’environnement et avec d’autres espèces 
(Diaz & Cabido, 2001); c’est pourquoi la composition du paysage peut agir comme un filtre 
pour les groupes fonctionnels (« landscape-moderated functional trait selection hypothesis », 
ou l’hypothèse de la sélection des traits fonctionnels par le paysage). Par exemple, les oiseaux 
des paysages agricoles sont adaptés à une gamme plus large d’habitats et de ressources 
alimentaires que les oiseaux des paysages forestiers (Tscharntke et al., 2008). Par ailleurs, les 
organismes répondent à la complexité paysagère à des échelles spatiales différentes (Petit & 
Usher, 1998) en fonction de leur capacité de dispersion et de la perméabilité de la matrice 
paysagère, i.e. l’environnement entourant les patches d’habitat (Schmidt et al., 2008). C’est 
pourquoi les effets du paysage à plusieurs échelles spatiales doivent être pris en compte dans 
le but de comprendre le fonctionnement d’organismes pouvant présenter une variabilité de 
traits fonctionnels. 
 
b. Influence du climat 
 
Selon les rapports du panel intergouvernemental sur les changements climatiques (IPCC, 
2007), une hausse globale des températures et de la fréquence d’évènements climatiques 
extrêmes (canicules, sécheresses, vagues de froid) est attendue durant les prochaines années. 
Un nombre de plus en plus important d’études associent des changements de phénologie, de 
distribution géographique et d’abondance locale aux changements climatiques globaux 
(Parmesan & Yohe, 2003). L’occurrence d’évènements saisonniers comme la reproduction, la 
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nidification, la floraison, le débourrement de bourgeons végétatifs, ou la migration peut 
également se décaler dans le temps en fonction du climat (Parmesan & Yohe,  2003). Des 
espèces comme le tircis Pararge aegeria (Lepidoptera : Nymphalidae) ont eu une expansion 
géographique bien documentée depuis quelques décennies, alors que d’autres espèces comme 
la musaraigne des toundras Sorex tundrensis (Soricomorpha : Soricidae) ont une distribution 
géographique historiquement constante malgré les changements climatiques, contrairement à 
d’autres espèces boréales (Hill et al., 1999 ; Hope et al., 2011). La prédiction de l’impact des 
changements climatiques sur les écosystèmes peut être très complexe en raison de la gamme 
de réponses fonctionnelles possibles chez les différentes espèces et des interactions entre elles 
(Hance et al., 2007 ; Régnière et al., 2012 ; van Baaren et al., 2010).  
Les processus physiologiques des organismes poïkilothermes, comme les insectes, sont 
fortement influencés par la température (Nylin & Gotthard, 1998). Chez les insectes, plusieurs 
stratégies d’histoire de vie ont évolué en réponse aux contraintes saisonnières liées à la 
température notamment, leur permettant d’avoir une phénologie adaptée à leur environnement 
(Régnière et al., 2012).  Une des réponses possibles aux variations de température est la 
modification du voltinisme, autrement dit le nombre de générations réalisées en une année ; 
une hausse de température augmente souvent la vitesse de développement des insectes, qui 
peuvent produire davantage de générations par an (Tobin et al., 2008). La dormance, qui 
consiste en une phase d’arrêt des fonctions de croissance, de développement et de 
reproduction, est également une adaptation possible face aux variations de température 
(Tauber et al., 1983). Elle peut s’exprimer sous forme de quiescence, correspondant à une 
réponse immédiate et temporaire à des conditions environnementales défavorables (Hance et 
al., 2007) ou de diapause, une adaptation fréquente face aux basses températures hivernales : 
il s’agit d’un état physiologique où l’intensité des activités métaboliques diminue et où 
l’organisme est en général moins vulnérable aux effets néfastes du froid extrême (Hance et 
al., 2007).  La migration est également une réponse possible face à des températures 
défavorables (Huey & Bennett, 1990). 
L’expansion de la distribution d’une espèce peut avoir des conséquences éco-évolutives 
sur les espèces avec lesquelles elle interagit. C’est le cas des parasitoïdes de drosophiles 
Asobara tabida (Hymenoptera : Braconidae) et Leptopilina heterotoma (Hymenoptera : 
Figitidae), qui présentent un investissement plus important dans la reproduction lorsqu’une 
troisième espèce, L. boulardi est présente, suite à une expansion géographique liée aux 
changements climatiques ; cet investissement se fait aux dépens d’autres traits d’histoire de 
vie, comme la longévité par exemple,  ou d’une réduction du taux de métabolisme (Vayssade 
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et al., 2012). Les compromis évolutifs entre les traits d’histoire de vie (cf. section C de 
l’introduction de cette thèse) peuvent également être modifiés lors d’une expansion 
géographique ; les organismes investissent plus dans la reproduction et la dispersion pendant 
l’expansion, alors que des traits maximisant la fitness en cas d’équilibre populationnel 
diminuent (Burton et  al., 2010). Les changements climatiques ont donc une large gamme 
d’effets possibles sur la diversité spécifique et fonctionnelle ; cependant, il est difficile 
d’établir des relations causales entre les tendances biologiques et les changements du climat 
en raison des facteurs non-climatiques déterminant les changements biologiques locaux à 
court terme (Parmesan & Yohe, 2003).  
Le développement et l’exploitation des ressources par une guilde sont influencés par des 
conditions environnementales comme la température, mais les réponses de différentes espèces 
peuvent être contrastées (Berg et al., 2010 ; Hance et al., 2007). Par conséquent, les 
changements climatiques déplacent les niches écologiques des organismes d’une même 
chaîne trophique d’une manière hétérogène. Au sein d’une guilde, où la coexistence des 
espèces qui exploitent une ressource limitée n’est possible que grâce à une divergence de 
leurs niches écologiques et de leurs traits, les réponses inégales des différentes espèces 
peuvent modifier leurs interactions interspécifiques et par conséquent affecter cette capacité 
de coexistence. Les espèces d’une guilde et leur ressource commune peuvent également 
présenter des réponses contrastées face aux changements climatiques (Figure 3 ; van Baaren 
et al., 2010).  En effet, les effets de ces changements sur une espèce ne dépendent pas que de 
sa réponse directe ; les interactions avec les autres espèces de son milieu ont également une 
importance fondamentale. Les niveaux trophiques supérieurs sont particulièrement sensibles 
aux effets indirects du climat via des effets de type « bottom-up » cumulatifs (Voigt et al., 
2003). Au sein d’une guilde, la relation de compétition entre les espèces peut être 






Figure 3. Performance de trois espèces en interaction trophique, par exemple une espèce de 
producteur (en vert), une espèce phytophage (en bleu) et un ennemi naturel de ce phytophage (en 
noir). Les trois niveaux trophiques présentent une performance différente sous une condition 
environnementale (par exemple, la température) dont la moyenne présente est égale à µ0. Un 
déplacement de cette condition environnementale vers la moyenne future µ1 affecte les performances 
des trois espèces d’une manière différente. Dans l’exemple, la moyenne µ0 est plus favorable au 
producteur, alors que la moyenne future µ1 bénéficie plus à l’espèce phytophage (van Baaren et al., 
2010).  
 
C. Fonctionnement d’une guilde 
 
Au sein d’une guilde, la coexistence des espèces face à une ressource limitée n’est 
possible que grâce à une différenciation (au moins partielle) des niches écologiques et à un 
évitement de l’exclusion compétitive (MacArthur & Levins, 1967). Pour que cette séparation 
se réalise, des traits phénotypiques de ces espèces doivent diverger ; par exemple, une espèce 
végétale en désavantage compétitif peut persister au sein d’une guilde grâce à une production 
plus importante de graines (Agren & Fagerström, 1984). Par conséquent, l’étude du 
fonctionnement d’une guilde passe par la compréhension des mécanismes évolutifs et 
écologiques qui influencent ces traits. 
 
I. Evolution des traits d’histoire de vie  
 
L’évolution des organismes est le résultat de l’action de différents mécanismes, les 
« forces évolutives », génératrices de la diversité des organismes vivants. Darwin (1859) a 
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proposé le mécanisme de sélection naturelle comme la force évolutive principale déterminant 
le cours de l’évolution au fil des générations. Par le principe de la sélection naturelle, seuls les 
individus possédant une meilleure valeur adaptative, ou fitness, transmettront leurs gènes aux 
générations suivantes. La fitness consiste donc en l’aptitude intrinsèque à la transmission de 
ses gènes aux générations suivantes et est fortement liée aux capacités de survie et de 
reproduction (Hamilton, 1964). La survie et la reproduction des organismes sont liées à des 
traits phénotypiques (Roff, 1992), ces traits étant définis par leur génotype ainsi que par 
l’interaction de leur environnement avec ce génotype.  
La fitness peut avoir plusieurs définitions : à l’échelle du gène, de l’individu, de la 
population. A l’échelle du gène, des allèles différents peuvent avoir des valeurs adaptatives 
distinctes en fonction des traits phénotypiques résultants et des conditions environnementales 
à un moment donné. La valeur de la fitness d’une population correspond à son taux de 
croissance, qui peut être calculé pour chaque génotype au sein de cette population 
(Charlesworth, 1980). Les différences de fitness à l’échelle du gène peuvent être à l’origine 
d’une différentiation génétique entre populations à des endroits différents (Slatkin, 1987). La 
fitness peut également être étudiée à l’échelle de l’individu : au sein d’une population, à un 
instant t, les organismes peuvent présenter des traits phénotypiques et des valeurs adaptatives 
contrastés. Les traits phénotypiques considérés comme essentiels à la reproduction et à la 
survie de ces organismes ont une influence directe sur le nombre de descendants fertiles 
produits ; par conséquent, la fitness résulte de l’ensemble de ces traits (Roff, 1992). Les 
études de terrain utilisent souvent des mesures de ces traits afin d’estimer la fitness à l’échelle 
de l’individu (de Jong, 1994). Dans la littérature, des traits comportementaux, physiologiques 
ou morphologiques comme les traits de personnalité (Biro & Stamps, 2008) le taux de 
métabolisme (McCarthy, 2000), la longévité (Santolamazza-Carbone et al., 2009), la durée de 
développement (Sigsgaard, 2000), la capacité de dispersion (Stevens et al., 2012), la 
morphométrie (Blanckenhorn et al., 2007), les réserves énergétiques (Visser & Ellers, 2012) 
et la fécondité (Gibbs & Van Dyck, 2010), entre autres, sont classiquement étudiés afin 
d’estimer la fitness à l’échelle de l’individu. Ce sont les traits d’histoire de vie dont les 
caractéristiques sont étroitement liées à la reproduction et à la survie. 
 A l’échelle d’une population, la fitness est souvent considérée comme proportionnelle au 
succès reproducteur (R0) des populations en équilibre ou au taux d’accroissement (r) des 
populations en croissance, ou la valeur reproductive à la naissance (v0) au sein d’une 
population en croissance  (Charlesworth,  1980 ; Kozlowski, 1993).  Ces mesures prennent en 
compte la probabilité de survie et la fécondité, deux paramètres dépendant de l’âge (de Jong, 
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1994). Ainsi, même si le nombre de méthodes conçues pour estimer la fitness est très 
important (Endler, 1986 ; de Jong, 1994), elles ont des propriétés communes et un 
objectif majeur : la compréhension et la prédiction des effets de la sélection naturelle à partir 
de l’estimation des capacités de survie et de reproduction des organismes. Le concept de 
fitness permet d’analyser les stratégies évolutives adoptées par les organismes face aux 
contraintes environnementales à travers le mécanisme de la sélection naturelle. 
Selon de Jong (1994), les études théoriques se focalisent souvent sur la fitness des 
génotypes au sein des populations. Une approche plus directe de l’étude de la fitness est la 
mesure des traits d’histoire de vie (Stearns, 1977), qui peuvent être estimés pour des 
populations ou espèces ; par exemple, dans l’étude réalisée par Aparicio et al. (2012), les 
auteurs s’intéressent à la structure génétique des populations de quatre espèces de plantes 
possédant des traits d’histoire de vie contrastés : le système de reproduction (auto-compatible, 
auto incompatible, dioécique), la dispersion du pollen et des graines, le mode de reproduction 
végétatif et la longévité. Dans ce type d’étude, les valeurs moyennes des traits sont 
généralisées à l’échelle des populations ou des espèces, en partant du principe que la 
variabilité de ces traits entre populations (ou entre espèces) est supérieure à la variabilité au 
sein d’une population (ou la variabilité intraspécifique).  
Cependant, la diversité intraspécifique des traits est un aspect crucial et souvent négligé 
de la diversité fonctionnelle au sein des communautés (de Bello et al., 2011). Les traits 
peuvent varier fortement parmi les individus d’une même population ; par exemple, chez une 
population du vairon Phoxinus phoxinus (Cypriniformes : Cyprinidae), les individus ont 
présenté un âge de maturation sexuelle variant entre 1 et 7 ans (Mills, 1988). C’est pourquoi il 
est important de s’intéresser aux variations des traits d’histoire de vie à l’échelle de l’individu 
afin de comprendre les différentes stratégies évolutives au sein de la population et de l’espèce. 
Ces stratégies incluent des adaptations comportementales, anatomiques et physiologiques 
influençant les traits d’histoire de vie et leur fitness (Ricklefs & Wikelski, 2002).  
Tous les traits d’histoire de vie ne peuvent pas atteindre un niveau optimal d’une manière 
simultanée ; ils sont limités par des contraintes internes ou externes. Ces contraintes peuvent 
être d’ordre génétique, phylogénétique, physiologique, biochimique, biomécanique, ou relatif 
au mode de vie ou à l’écologie des organismes (Roff, 1992 ; Wajnberg et al., 2012). Les 
contraintes limitant les traits d’histoire de vie empêchent l’existence des « démons 
darwiniens » (Williams, 1966).   
Les organismes ont une quantité de ressources limitée à partager entre les différents traits 
d’histoire de vie. Ceux-ci sont donc liés par des compromis évolutifs (« trade-offs »). 
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L’évolution des traits est donc marquée par l’existence des compromis évolutifs, ce qui 
constitue l’une des bases actuelles de la théorie de l’évolution (Roff & Fairbairn, 2006). Un 
compromis évolutif est caractérisé par une augmentation de la fitness due à un trait d’histoire 
de vie A, strictement liée à une diminution simultanée de cette fitness en raison de la 
modification d’un trait d’histoire de vie B (Roff & Fairbairn, 2006). Par exemple, une taille 
corporelle plus importante peut signifier une plus grande efficacité dans la consommation de 
ressources énergétiques, mais les petits individus sont favorisés en cas de faible disponibilité 
de ressources alimentaires car les comportements d’approvisionnement et d’accouplement 
demanderont moins d’énergie dans l’absolu (Blanckenhorn et al., 1995 ; Blanckenhorn et al., 
2007). En effet, les compromis évolutifs sont des valeurs « en équilibre » de traits d’histoire 
de vie, qui permettent de maximiser la fitness de l’individu en fonction des contraintes 
évolutives qui les génèrent (Roff & Fairbairn, 2006). 
Un compromis classiquement étudié est celui entre la capacité de reproduction et la 
survie (Roff, 1992 ; Roff & Fairbairn, 2006). Au sein d’un environnement donné, la capacité 
de reproduction d’un organisme est limitée par les coûts imposés par sa propre survie. Cette 
relation de compromis peut être observée dans des corrélations négatives souvent obtenues : 
entre le nombre de descendants et la survie de la génération parentale (Reznick, 1985 ; Roff, 
1992) ou entre le nombre de descendants et leur taille corporelle (Gustafsson & Sunderland, 
1988 ; Smith & Fretwell, 1974 ; Roff, 1992 ; Williams, 1966), ou entre les ressources utilisées 
pour la reproduction immédiate et celles utilisées pour les reproductions futures (Ackerman & 
Eadie, 2003 ; Ellers & Jervis, 2003 ; Godfray, 1987).  
Les compromis évolutifs peuvent être générés par des corrélations génétiques négatives ; 
c’est le cas, par exemple, des traits contrôlés par l’expression d’un même gène. Les 
corrélations génétiques négatives entre deux traits peuvent être causées par un mécanisme de 
pléiotropie antagonique ou par un  déséquilibre au niveau des liaisons génétiques (« genetic 
linkage ») (Roff & Fairbairn, 2006). Dans les deux cas, une relation causale est impliquée : 
l’expression augmentée d’un gène favorisant un trait d’histoire de vie donné limitera un autre 
trait d’histoire de vie (Roff & Fairbairn, 2006). 
Les compromis évolutifs sont souvent décrits sous la forme du « modèle en Y » (de Jong 
& van Noordwijk, 1992). Selon ce modèle (Figure 4A), deux traits d’histoire de vie donnés 
sont déterminés à partir de l’allocation d’une « réserve » de ressources partagée entre les deux 
traits. Ainsi, la somme de ces traits d’histoire de vie ne peut pas être supérieure à la quantité 
initiale de ressources à allouer. Le modèle en Y peut s’appliquer à un compromis au niveau 
génétique ou au niveau phénotypique (physiologique, morphologique ou mécanique) (van 
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Noordwijk & de Jong, 1986 ; de Jong & van Noordwijk, 1992). Il s’agit d’un outil heuristique 
intéressant permettant d’illustrer et de quantifier les compromis évolutifs ; cependant, dans la 
nature, plusieurs traits d’histoire de vie sont liés par la même « réserve » de ressources à 
allouer. C’est pourquoi le modèle en Y hiérarchique (Figure 4B) est proposé (Roff & 
Fairbairn, 2006) : dans ce modèle, l’allocation de ressources suit une séquence de divisions 
binaires. Ainsi, la ressource est initialement partagée entre un trait d’histoire de vie et tous les 
autres traits, ensuite la ressource restante est partagée entre un deuxième trait et les traits 
restants, et ainsi successivement (Figure 4B). Les modèles en Y sont donc une prédiction 
d’une corrélation négative entre deux ou plusieurs traits ; cependant, quand il existe une 
variabilité dans les traits mesurés, il est possible d’obtenir une corrélation positive  entre 
les traits, ce qui donne une fausse impression d’absence de compromis évolutif (Roff & 
Fairbairn, 2006).  
Les compromis évolutifs peuvent également être biaisés par l’efficacité de la 
consommation des ressources allouées aux traits. Par exemple, un faible taux de métabolisme 
a été proposé comme étant une explication probable pour l’apparente absence de compromis 
entre la fécondité et la longévité chez le parasitoïde Leptopilina heterotoma (Vayssade et al., 
2012). Les traits peuvent également être influencés par l’allocation de plusieurs ressources 
différentes, comme différents éléments chimiques (par exemple, C, N, P) (Yoshida, 2006). 
Pour ces raisons, l’histoire de vie des organismes résulte d’une relation complexe entre 
ressources, contraintes, et traits, et il est peu probable que la réduction des études de traits 
d’histoire de vie à une ressource unique et des compromis binaires entres traits soit une 





Figure 4. A : modèle en Y illustrant l’allocation de la réserve totale de ressources T aux deux 
traits d’histoire de vie X1 et X2 liés par un compromis évolutif. B : modèle en Y hiérarchique illustrant 
l’allocation de la ressource T aux trois traits d’histoire de vie X1, X2 et X3. 
 
II. Interactions écologiques et diversité phénotypique 
 
L’influence réciproque entre l’évolution des traits d’histoire de vie et le fonctionnement 
des communautés est à l’interface de deux échelles temporelles distinctes : l’échelle des 
processus évolutifs, et celle des processus écologiques. La biologie évolutive s’intéresse à 
l’origine de la biodiversité ; l’écologie se concentre sur le fonctionnement, la conservation et 
les conséquences de cette biodiversité (Post & Palkovacs, 2009). Selon Slobodkin (1961), les 
processus écologiques se situeraient dans l’espace de temps d’autour de 10 générations, une 
durée suffisante pour que les populations atteignent un « niveau stable », alors que le temps 
évolutif serait de l’ordre de cinq cent mille ans. Cependant, depuis les années 60, un grand 
nombre d’études ont démontré l’existence d’un processus « d’évolution rapide » ayant des 
conséquences importantes sur la dynamique des communautés (Hairston et al., 2005 ; 
Thompson, 1998). Ces « interactions éco-évolutives » sont un domaine d’étude en pleine 
croissance, notamment dans le contexte des changements environnementaux globaux actuels  
(Carroll et al., 2007 ; Fussmann et al., 2007 ; Gonzalez et al., 2013 ; Hairston et al., 2005 ; 
Kinnison & Hairston, 2007 ;  Laland et al., 1999 ; Odling-Smee et al., 2003). 
Les traits d’histoire de vie ont une forte influence sur la dynamique spatiotemporelle des 
métacommunautés, définies comme l’ensemble de communautés locales connectées par la 
dispersion de plusieurs espèces pouvant interagir entre elles (Gilpin & Hanski, 1991 ; Leibold 
et al., 2004 ; Wilson, 1992). En effet, plusieurs auteurs ont étudié des processus d’écologie 
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des communautés en partant du principe que les différentes espèces sont « filtrées » par 
l’environnement selon leurs traits fonctionnels (Jung et al., 2010 ; Weiher & Keddy, 1995). 
Par exemple, les traits liés à la dispersion de plusieurs espèces de microorganismes et 
d’insectes influencent la composition des communautés présentes dans les fleurs de la 
sarracénie pourpre Sarracenia purpurea (Nepenthales : Sarraceniaceae) (Kneitel & Miller, 
2003). La distribution et l’abondance des espèces peuvent également être structurées par 
d’autres traits liés à la fitness comme la dormance, la longévité, les réserves énergétiques, 
l’âge de maturation sexuelle, le mode de dispersion, les mécanismes de défense contre les 
prédateurs (Carmona et al., 2011 ; Leibold et al., 2004 ; Hagen & Schnack-Schiel, 1996 ; 
Purschke et al., 2012). McGill et al. (2006) proposent une reconstruction de l’écologie des 
communautés basée sur les études de traits fonctionnels, au lieu d’une approche d’étude des 
communautés fondée sur  la nomenclature des organismes, fréquente dans la littérature. Selon 
McGill et al. (2006), les études d’écologie des communautés basées sur les traits fonctionnels 
sont favorables à la généralisation des résultats.  
Le processus de filtrage environnemental des espèces a été mis en évidence par plusieurs 
études utilisant des valeurs spécifiques moyennes de traits, sans prendre en compte la 
variabilité intraspécifique des traits (Jung et al., 2010 ; Lake & Ostling, 2009). Cependant, la 
variabilité intraspécifique d’un trait peut être supérieure à la variabilité interspécifique au sein 
d’une communauté. Par exemple, la méta-analyse de Blanck & Lamouroux (2007) indique 
une variabilité inter-populationnelle supérieure à la variabilité interspécifique  pour des traits 
comme le taux de croissance, le taux de mortalité et la durée de la saison de reproduction chez 
25 espèces de poissons d’eau douce, alors que la taille corporelle et la fécondité varient plus 
fortement entre espèces qu’entre populations. La quantification des traits d’histoire de vie à 
l’échelle de l’individu représente souvent une quantité de travail importante ; cependant, la 
variabilité intraspécifique des traits est un aspect essentiel et peu étudié du fonctionnement 
des communautés (Jung et al., 2010).  
La plasticité phénotypique des traits et les adaptations locales sont à l’origine de la 
variabilité des traits aux échelles intra et interspécifique. La plasticité phénotypique est liée à 
la capacité d’un génotype de s’exprimer différemment en fonction des influences 
environnementales locales ; la plasticité n’a pas de conséquences sur la valeur adaptative de la 
modification qui se réalise en fonction de l’environnement (Bradshaw, 1965). Les adaptations 
locales, au contraire de la plasticité phénotypique, consistent en des modifications 
génotypiques (héritables) face aux contraintes environnementales dans un contexte local 
(Dobzhansky, 1970). Les « traits adaptatifs » sont les caractéristiques d’un organisme qui 
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augmentent sa fitness face aux conditions environnementales de son habitat (Dobzhansky, 
1956).  La plasticité phénotypique elle-même peut être sélectionnée comme un trait favorable 
si la variabilité environnementale est suffisamment forte et prévisible (de Jong, 2005). Les 
patterns d’adaptation locale se dessinent donc en fonction des contraintes environnementales, 
comme les variables climatiques, la structure du paysage, et les interactions biotiques. Par 
exemple, chez le camélia du Japon Camellia japonica (Theales : Theaceae), l’épaisseur du 
péricarpe (adaptation de défense) augmente avec la longueur du rostre du charançon Curculio 
camelliae (Coleoptera : Curculionidae), qui s’alimente de ses graines ; en même temps, 
l’épaisseur du péricarpe de cette plante diminue dans les zones à climat plus tempéré et à une 
altitude plus importante, ce qui suggère une influence du climat, d’une variable paysagère 
(l’altitude) et d’une interaction biotique sur ces adaptations locales (Toju, 2008). En effet, la 
théorie des mosaïques géographiques de la coévolution (« geographic mosaic theory of 
coevolution ») prédit que les variations spatiales au niveau de la sélection naturelle et du flux 
de gènes peuvent structurer la dynamique des coévolutions à l’échelle locale (Forde et al., 
2004). Les conditions environnementales et les interactions biotiques structurent ainsi la 
diversité génétique (adaptations locales) et fonctionnelle (adaptations locales, plasticité 
phénotypique) des organismes.  
Les traits d’histoire de vie d’une espèce sont à la fois influencés par des conditions 
environnementales locales et par leurs interactions avec d’autres espèces (coévolution). Dans 
une guilde, si l’interaction de compétition est forte, les traits d’histoire de vie des différentes 
espèces auront tendance à diverger (permettant la différentiation des niches écologiques) ; si 
les effets du contexte environnemental local sont plus déterminants, les traits d’histoire de vie 
de la guilde seront plus proches, ce qui peut affecter la capacité de coexistence de ces espèces. 
Les mesures de traits d’histoire de vie permettent ainsi d’identifier à quel degré 
l’environnement local et les interactions interspécifiques déterminent le fonctionnement des 
espèces dans leur milieu. Dans cette thèse, une investigation approfondie de la variabilité 
intraspécifique et interspécifique des traits d’histoire de vie au sein d’une guilde sera réalisée. 
Cette approche permettra de mieux comprendre l’évolution de ces traits et l’écologie des 
organismes étudiés, en analysant l’influence des interactions biotiques (de type hôte-





D. Contexte, objectifs et plan de la thèse 
 
Dans cette thèse, j’ai pour objectif principal l’étude des facteurs biotiques et abiotiques 
déterminant le fonctionnement d’une guilde de parasitoïdes de pucerons (Hymenoptera : 
Braconidae : Aphidiinae).  
Ces parasitoïdes ont une grande importance dans la lutte biologique contre les pucerons 
(Homoptera : Aphididae) des cultures, les principaux ravageurs agricoles des régions 
tempérées sur la planète (Schmidt et al., 2003). En effet, favoriser le potentiel de lutte 
biologique est une stratégie de gestion d’insectes phytophages alternative à l’utilisation de 
pesticides, nuisibles à l’environnement et à la santé humaine ; il s’agit d’une démarche clé 
dans le développement durable de la productivité agricole. Pour cette raison, il est important 
de comprendre les interactions entre les bioagresseurs et leurs ennemis naturels.  
Les effets du paysage et des conditions climatiques sur l’écologie des insectes 
parasitoïdes sont souvent considérés de manière indépendante dans la littérature (par 
exemple : Hance et al., 2007 ; Thies et al., 2005). Or, ces deux facteurs influencent 
mutuellement la biodiversité, l’abondance et la répartition des hôtes des parasitoïdes, et par 
conséquent le fonctionnement de cette guilde d’ennemis naturels. Pour ces raisons, l’approche 
de cette thèse dans l’objectif de mieux comprendre l’écologie des parasitoïdes intègre les 
influences de la composition du paysage, des contextes climatiques régionaux et saisonniers, 
et les interactions entre les différentes espèces dans un système de type hôte-parasitoïde. 
Cette thèse s’inscrit dans le projet ANR Landscaphid, qui s’intéresse à l’influence du 
paysage sur la diversité et le fonctionnement des communautés de pucerons et de leurs 
ennemis naturels. Dans ce projet à l’échelle nationale, les communautés de trois régions 
françaises (Bretagne, Poitou-Charentes, Midi-Pyrénées) sont étudiées. Dans chaque région se 
situe une Zone Atelier ou un site LTER (« Long-term ecological research ») : en Bretagne, la 
Zone Atelier Armorique ; en Poitou-Charentes, la Zone Atelier Plaine et Val de Sèvre ; et en 
Midi-Pyrénées, le site LTER Vallées et Coteaux de Gascogne. Au sein de ces trois sites, il y a 
une disponibilité importante de données paysagères produites chaque année ; ainsi, la 
réalisation de cette thèse permet l’identification des ravageurs et de leurs parasitoïdes dans 
trois contextes régionaux, en prenant en compte les effets du contexte paysager local et des 
variations inter-annuelles. Cette thèse se centre sur le système hôte-parasitoïdes des parcelles 
de céréales, qui sont abondantes sur les trois régions étudiées. Le printemps (période fixe de 
l’année) a été choisi pour réaliser ces comparaisons inter-régionales ; il s’agit d’une période 
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de l’année où les pucerons et leurs parasitoïdes sont abondants sur les parcelles de céréales 
cultivées, et les parasitoïdes secondaires (hyperparasitoïdes) qui s’attaquent aux parasitoïdes 
de pucerons ne sont pas très abondants (Krespi, 1990).  
Dans cette thèse, j’aborderai également la diversité et le fonctionnement des parasitoïdes 
en fonction des variations climatiques saisonnières. Au sein de la Zone Atelier Armorique, je 
m’intéresserai aux populations de parasitoïdes d’hiver et de printemps ainsi qu’à leurs hôtes. 
En effet, les conditions de température hivernales représentent une contrainte 
environnementale importante notamment pour les organismes ectothermes comme les insectes 
parasitoïdes et leurs pucerons, et les organismes au sommet des chaînes trophiques doivent 
répondre à une baisse de la densité de ressources alimentaires (Danks, 2007). Par ailleurs, les 
systèmes pucerons-parasitoïdes en hiver ont été très peu étudiés, en raison des difficultés 
d’échantillonnage et de la faible densité de pucerons et de parasitoïdes, malgré l’importance 
de cette saison pour la permanence de ces organismes dans l’environnement et pour la 
colonisation des habitats en période printanière (Krespi, 1990 ; Krespi et al., 1997).    
Après une présentation du matériel biologique, je structurerai les études de cette thèse en 
quatre parties (chapitres 3 à 6). Tout d’abord, il est nécessaire de comprendre la variabilité des 
communautés de parasitoïdes et de leurs hôtes au cours du temps et dans l’espace. De 
nombreuses études ont été réalisées sur la richesse spécifique, l’abondance et la diversité des 
guildes de parasitoïdes, notamment en réponse à la composition des paysages et au climat 
(Bennett & Gratton, 2012; Coll & Hopper, 2001; Costamagna et al., 2004; Kruess, 2003 ; 
Stireman et al., 2005), mais il y a peu de données sur les variations spatiotemporelles des 
abondances relatives et sur la stabilité de ces guildes à une large échelle spatiale et sur 
plusieurs années (Folcher et al., 2011). Le Chapitre 3 portera sur le sujet « Spatiotemporal 
variations in aphid-parasitoid relative abundance patterns and food webs in agricultural 
ecosystems ».   
Ensuite, le Chapitre 4 – « Factors driving life-history traits in a community of aphid 
parasitoids: environmental filtering and niche partitioning» portera sur la variabilité de la 
diversité fonctionnelle et des facteurs déterminant les traits fonctionnels de cette guilde de 
parasitoïdes. La diversité des traits fonctionnels des parasitoïdes reste un sujet très peu 
exploré sur le terrain, aux échelles intra et interspécifiques, malgré le nombre important 
d’études de laboratoire liant les traits d’histoire de vie à des facteurs environnementaux 
comme l’espèce de l’hôte, la température, la cultivar de la plante-hôte, entre autres (e.g. Chau 
& Mackauer, 2001 ; Colinet et al., 2005 ; Fuentes-Contreras et al., 1996 ; Hance et al., 2007 ; 
Henry et al., 2006). Cette étude approfondie sur deux ans permettra d’examiner le poids des 
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facteurs locaux, régionaux et annuels, ainsi que l’importance des interactions intra-guilde sur 
les traits d’histoire de vie.    
Dans le Chapitre 5 – « Winter host exploitation influences fitness traits in a 
parasitoid », je m’intéresserai à l’influence d’un facteur biotique, la qualité de l’hôte 
exploité, sur les traits d’histoire de vie du parasitoïde généraliste Aphidius rhopalosiphi. En 
hiver, les parasitoïdes sont contraints par la faible disponibilité de ressources hôte, dont la 
qualité est variable (différentes espèces de pucerons, différents stades de développement). 
Dans cette étude, j’analyserai comment une espèce peut maintenir ses activités de 
reproduction pendant l’hiver en réponse à ces contraintes environnementales. Cette 
investigation permettra de mieux comprendre l’influence indirecte des variables climatiques 
saisonnières sur les traits fonctionnels des parasitoïdes, par l’intermédiaire de la ressource 
hôte. 
Dans le Chapitre 6 – « Impact of climate conditions on the diversity and function of 
a guild of aphid parasitoids », je m’intéresserai à l’influence directe d’une variable 
climatique sur la diversité taxonomique des parasitoïdes : la température. Cette étude testera 
l’influence intra-saisonnière en hiver (à court terme) de la température sur les abondances 
relatives des parasitoïdes et de leurs hôtes, sur le degré de spécialisation écologique face à la 
faible densité d’hôtes en hiver, ainsi que les différences intersaisonnières dans la structure de 
ce réseau trophique. L’objectif de cette étude est de vérifier l’occurrence d’une relation 
directe entre les températures et la fréquence des différentes espèces de parasitoïdes et 
d’analyser les réseaux trophiques de type hôte-parasitoïde dans le contexte des changements 
climatiques. J’utiliserai comme modèle deux espèces de parasitoïdes, Aphidius avenae et A. 
rhopalosiphi, qui n’ont pas la même capacité de résistance aux températures froides (Le Lann 
et al., 2011a). 
Avant d’aborder ces études, je présenterai d’une manière générale les modèles 
biologiques de cette thèse. 
Chapitre 2 : Modèles Biologiques 
 
A. Hyménoptères Parasitoïdes 
 
Les parasitoïdes sont des insectes dont les femelles adultes pondent des œufs sur ou dans 
un autre organisme (l’hôte) à un stade de développement pré-imaginal, ou plus rarement 
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adulte ; les larves de parasitoïdes se développent en se nourrissant des tissus de l’hôte, un 
processus qui culmine avec la mort de l’hôte et l’émergence du parasitoïde (Eggleton & 
Gaston, 1990 ; Godfray, 1994). En raison de ce mode de vie, le développement d’un 
parasitoïde dépend des ressources alimentaires d’un seul hôte, auquel il est associé dès 
l’éclosion de l’œuf jusqu’à la vie adulte. Par conséquent, une relation intime entre les hôtes et 
les parasitoïdes s’est développée au cours de l’évolution (Godfray, 1994). La plupart des 
parasitoïdes sont des Hyménoptères (environ 65000 espèces), mais quelques espèces de 
Diptères (15000), Coléoptères (3500), Neuroptères (50), Lépidoptères (11), Trichoptères et 
Strepsiptères suivent également ce mode de vie (Godfray, 1994 ; Quicke, 1997). Les hôtes 
attaqués par ces différents parasitoïdes sont également très variés taxonomiquement. Les 
parasitoïdes sont idiobiontes quand l’hôte est tué ou paralysé avant la ponte, ou koïnobiontes 
si l’hôte n’est pas tué immédiatement après le parasitisme (l’hôte peut continuer à se 
développer après la ponte). Les parasitoïdes sont appelés endoparasitoïdes ou ectoparasitoïdes 
en fonction de l’endroit de la ponte et du développement de la larve (dans ou sur l’hôte, 
respectivement). Les parasitoïdes peuvent également s’attaquer à des différents stades de 
développement de l’hôte : l’œuf,  la larve, la nymphe, ou l’adulte (Godfray, 1994 ; Quicke, 
1997).  Les parasitoïdes peuvent être spécialistes par rapport à l’espèce de l’hôte exploitée, ou 
avoir une stratégie généraliste d’exploitation d’hôtes de différentes espèces (le « spectre 
d’hôtes » du parasitoïde). Enfin, en fonction du nombre de descendants se développant au sein 
d’un hôte, les parasitoïdes peuvent être considérés comme étant solitaires ou grégaires.  
Les traits d’histoire de vie des parasitoïdes sont également très variables et un nombre 
considérable d’études a été réalisé sur l’évolution des traits chez les parasitoïdes (e. g. Bonsall 
et al., 2002 ; Brodeur & Boivin, 2004 ; Chau & Mackauer, 2001 ; Colinet et al., 2005 ; Fleury 
et al., 2009 ; Fuentes-Contreras et al., 1996 ; Hackett-Jones et al., 2011 ; Henry et al., 2006). 
Ces variations importantes de traits d’histoire de vie sont observables aux échelles 
interspécifique et intraspécifique. En raison du mode de vie d’un parasitoïde, l’allocation des 
ressources aux différents traits est dépendante de la qualité de l’hôte exploité. Cette qualité 
peut dépendre de facteurs comme l’espèce de l’hôte, son stade de développement, sa taille 
corporelle, ses capacités de défense avant (comportementales) et après (physiologiques) le 
parasitisme, son état nutritionnel, son statut de parasitisme (Brodeur & Boivin, 2004). Chez 
les parasitoïdes exploitant plusieurs espèces d’hôtes, des populations peuvent diverger et 
mieux s’adapter aux hôtes disponibles à leurs régions (Vaughn & Antolin, 1996). L’état de 
développement de l’hôte exploité est également un facteur important pour la fitness des 
parasitoïdes en raison de la quantité de ressources alimentaires disponibles et des capacités de 
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défense de chaque stade (Colinet et al., 2005 ; Henry et al., 2006). En effet, les stades de 
développement plus âgés peuvent représenter une quantité plus importante de ressources 
alimentaires, les défenses immunologiques et des contraintes physiologiques liés à la 
maturation sexuelle de l’hôte peuvent limiter le développement parasitaire (Colinet et al., 
2005). Des situations de superparasitisme conspécifique (plusieurs pontes réalisées sur un 
hôte par des parasitoïdes d’une seule espèce) ou de multiparasitisme (plusieurs pontes 
réalisées sur un hôte par des parasitoïdes d’espèces différentes) peuvent également réduire la 
fitness des parasitoïdes. Chez les espèces solitaires, en cas de superparasitisme ou de 
multiparasitisme, un seul parasitoïde pourra arriver à la fin de son développement larvaire, les 
autres individus présents étant éliminés (Godfray, 1994 ; Salt, 1961). Les interactions du type 
hôte-parasitoïde représentent donc un cas unique de dépendance entre la fitness d’un 
organisme et l’exploitation d’une ressource alimentaire. 
Les Aphidiinés (Hymenoptera : Braconidae : Aphidiinae) sont des endoparasitoïdes 
solitaires koïnobiontes de pucerons (Homoptera : Aphididae) dont l’abondance est 
considérablement variable entre les différents contextes paysagers (Thies et al., 2005 ; 
Vollhardt et al., 2008). Les pucerons de céréales sont également parasités par quelques 
espèces d’endoparasitoïdes Aphelinidés (Hymenoptera : Aphelinidae : Aphelininae) (Tableau 
1).  Les parasitoïdes présentent un degré de spécialisation variable, avec des espèces 
« oligophages » (exploitant un nombre limité d’espèces hôtes) et « polyphages » (parasitoïdes 
plus généralistes ayant un spectre d’hôtes plus large) (Kavallieratos et al., 2004). Quelques 
espèces de parasitoïdes comme Aphidius ervi Haliday, Praon volucre Haliday et Ephedrus 
plagiator Nees sont capables d’exploiter des pucerons présents au sein des parcelles de 
céréales et également des espèces de pucerons non ravageurs présentes sur des zones non 
cultivées du paysage (Tableau 1 ; Derocles, 2012). Ainsi, la présence d’hôtes alternatifs sur 
les éléments naturels et semi-naturels du paysage pourrait avoir un effet positif sur la lutte 
biologique contre les pucerons des éléments cultivés. Cependant, les réseaux hôte-parasitoïde 
des zones cultivées et non cultivées sont relativement peu connectés (Derocles, 2012).  
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Tableau 1. Espèces principales de parasitoïdes des pucerons des céréales et hôtes associés 
(sur les céréales, ou hôtes alternatifs sur d’autres plantes hôtes) selon la littérature. La saison 
d’échantillonnage de chaque puceron des céréales est indiquée selon la référence bibliographique 
originale (P = printemps, E = été, A = automne, H = hiver, ND = non disponible). 
 
Parasitoïde  Espèces hôtes sur céréales Saison Hôtes alternatifs Références 
Aphelinus abdominalis Dalman Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Schizaphis graminum Rondani 
Sitobion avenae Fabricius 






Acyrthosiphon pisum Harris  
Macrosiphum euphorbiae 
Thomas 
Myzus persicae Sulzer 
Honek et al. 
(1998) 
Aphidius avenae Haliday Diuraphis noxia Kurdjumov 
Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Sitobion avenae Fabricius 






Acyrthosiphon pisum Harris  
Acyrthosiphon malvae Mosley  







Aphidius colemani Viereck Rhopalosiphum padi Linné P Aphis craccivora Koch 
Aphis fabae Scopoli 
Aphis fabae solanella Theobald 
Aphis gossypii Glover 
Aphis nerii Boyer de 
Fonscolombe 
Aphis parietariae Theobald 
Aphis punicae Shinji 
Aphis ruborum Börner 
Aphis spiraecola Patch 
Aphis umbrella Börner 
Aphis viticis Ferrari 
Brachycaudus cardui Linné 
Brachycaudus helichrysi 
Kaltenbach 
Dysaphis apiifolia Theobald 
Myzus cerasi Fabricius 
Myzus persicae Sulzer 
Myzus varians Davidson 





Aphidius ervi Haliday Diuraphis noxia Kurdjumov 
Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Schizaphis graminum Rondani 
Sitobion avenae Fabricius 






P, E, A 
E  
Acyrthosiphon pisum Harris 
Aulacorthum solani Kaltenbach 












Microlophium carnosum Buckton 
Myzus persicae Sulzer 
Aphidius  matricariae Diuraphis noxia Kurdjumov 
Rhopalosiphum padi Linné 
Sitobion avenae Fabricius 






Aphis craccivora Koch 
Aphis fabae Scopoli 
Aphis fabae cirsiiacanthoidis 
Scopoli 
Aphis fabae solanella Theobald 
Aphis gossypii Glover 
Aphis intybi Koch 
Aphis parietariae Theobald 
Aphis ruborum Börner 
Aphis spiraecola Patch 
Aphis umbrella Börner 
Aphis urticata Gmelin 
Aulacorthum solani Kaltenbach 
Brachycaudus amygdalinus 
Schouteden 
Brachycaudus cardui Linné 
Brachycaudus helichrysi 
Kaltenbach 
Capitophorus carduinus Walker 




Capitophorus inulae Passerini 
Dysaphis plantaginea Passerini 
Lipaphis erysimi Kaltenbach 
Myzus cerasi Fabricius 
Myzus cymbalariae Stroyan 
Myzus langei Börner 
Myzus lythri Schrank 
Myzus persicae Sulzer 
Myzus varians Davidson 
Ovatus crataegarius Walker 
Ovatus insitus Walker 
Ovatus mentharius Van der 
Goot 
Phorodon humuli Schrank 
Rhopalosiphum maidis Fitch 
Rhopalosiphum nymphaeae 
Linné 
Toxoptera aurantii Boyer de 
Fonscolombe 










Aphidius rhopalosiphi De 
Stefani-Perez 
Diuraphis noxia Kurdjumov 
Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Sitobion avenae Fabricius 




P, E, A 
P 






Krespi et al. 
(1997) 
Starý (1973) 
Aphidius uzbekistanicus Diuraphis Noxia 
Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Schizaphis graminum Rondani 
Sitobion avenae Fabricius 







 Derocles (2012) 
Krespi (1990) 
Rakhshani et al. 
(2008) 
Starý (1973) 
Diaeretiella rapae Diuraphis noxia Kurdjumov 
Rhopalosiphum padi Linné 
E 
P 
Aphis cadiva Walker 
Aphis craccivora Koch 
Aphis gossypii Glover 
Aphis nerii Boyer de 
Fonscolombe  
Aphis spiraecola Patch 
Aphis umbrella Börner 
Aulacorthum solani Kaltenbach 
Brachycaudus amygdalinus 
Schouteden 




var. warei Theobald 
Brevicoryne brassicae Linné 
Hayhurstia atriplicis Linné 
Hyadaphis foeniculi Passerini 
Lipaphis lepidii Nevsky 
Lipaphis erysimi Kaltenbach 
Myzus persicae Sulzer 
Pseudobrevicoryne leclanti 
Petrovic & Remaudière 
Rhopalosiphum maidis Fitch 
Toxoptera aurantii Boyer de 
Fonscolombe 
Uroleucon sp. 




Ephedrus plagiator Nees Diuraphis noxia Kurdjumov 
Metopolophium dirhodum Walker 
ND 
P 
Acyrthosiphon pisum Harris 
Aphis fabae Scopoli 




Rhopalosiphum padi Linné 
Schizaphis graminum Rondani 
Sitobion avenae Fabricius 




P, E, A 
P 
 
Aphis idaei Van der Goot 
Aphis salicariae Koch 




Corylobium avellanae Schrank 
Dysaphis pyri Boyer de 
Fonscolombe  
Hyalopterus pruni Geoffroy 
Macrosiphum cholodkovskyi 
Mordvilko  
Macrosiphum rosae Linné 
Myzus cerasi Fabricius 
Myzus ligustri Mosley 






Krespi et al. 
(1997) 
Praon gallicum Starý Diuraphis noxia Kurdjumov 
Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Schizaphis graminum Rondani 
















Praon volucre Haliday Metopolophium dirhodum Walker 
Rhopalosiphum padi Linné 
Schizaphis graminum Rondani 
Sitobion avenae Fabricius 
Sitobion fragariae Walker 
P, E 
P, E, A, H 
P 




Acyrthosiphon malvae Mosley 
Acyrthosiphon pisum Harris 
Amphorophora rubi Kaltenbach 
Aphis craccivora Koch 
Aphis crepidis Börner 
Aphis fabae Scopoli 
Aphis fabae cirsiiacanthoides 
Scopoli 
Aphis fabae solanella Theobald 
Aphis gossypii Glover 
Aphis spiraephaga Müller 
Aphis umbrella Börner 
Aphis viticis Ferrari 
Aulacorthum solani Kaltenbach 











var. warei Theobald 
Brevicoryne brassicae Linné 
Capitophorus elaeagni Del 
Guercio 
Corylobium avellanae Schrank 
Hyadaphis foeniculi Passerini 
Hyalopterus amygdali Blanchard 
Hyalopterus pruni Geoffrey 
Hyperomyzus lactucae Linné 
Macrosiphum euphorbiae 
Thomas 
Macrosiphum daphnidis Börner 
Macrosiphum rosae Linné 
Microlophium carnosum Buckton 
Myzocallis castanicola Baker 
Myzus ligustri Mosley 
Myzus persicae Sulzer 
Myzus varians Davidson 
Ovatus crataegarius Walker 
Phorodon humuli Schrank 
Rhopalomyzus lonicerae 
Siebold 
Toxoptera auranti Boyer de 
Fonscolombe 
Uroleucon aeneum Hille Ris 
Lambers 
Uroleucon cichorii Koch 
Uroleucon sonchi Linné 
 
Les éléments non cultivés du paysage pourraient également apporter des ressources 
alimentaires supplémentaires (avec une disponibilité plus importante de nectar) et représenter 
des abris contre les perturbations générées par les pratiques agricoles (Vollhardt et al., 2008).  
Néanmoins, les effets de la complexité du paysage sur la lutte biologique exercée par les 
parasitoïdes des céréales ne sont toujours pas bien compris : le pourcentage de terres non-
cultivées est positivement corrélé au taux de parasitisme des pucerons au sein des parcelles de 
céréales, mais le taux de colonisation par les pucerons est également favorisé par les paysages 
complexes (Thies et al., 2005). Des études indiquent une faible influence du contexte 
paysager local sur la diversité des parasitoïdes de pucerons de céréales (Costamagna et al., 
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2004 ; Vollhardt et al., 2008) ; cependant, les effets paysagers sur la diversité fonctionnelle de 
ces parasitoïdes restent peu étudiés. En effet, le contexte paysager est connecté aux processus 
locaux au sein des parcelles de céréales par la dispersion des organismes, et peut par 
conséquent fonctionner comme un filtre en fonction de traits fonctionnels comme la taille 
corporelle, le comportement de recherche alimentaire, la variabilité de l’abondance et la 
position trophique (Holt, 1996 ; Tscharntke & Brandl, 2004 ; Thies et al., 2005).  
La relation de dépendance des parasitoïdes vis-à-vis de l’écologie et de la biologie de 
leurs hôtes et de leurs plantes hôtes (effets du type « bottom-up ») est une caractéristique qui 
augmente la sensibilité de ces organismes aux changements environnementaux. Cette 
contrainte doit être encore plus importante chez les parasitoïdes koïnobiontes, qui dépendent 
de la survie de leur hôte pendant le développement larvaire (Hance et al., 2007). Les 
adaptations des parasitoïdes aux conditions thermiques ressemblent à celles des autres 
organismes ectothermes, mais ces adaptations sont aussi liées aux réponses de leurs hôtes, qui 
sont aussi affectés par les températures extrêmes (Hance et al., 2007). Comme mentionné 
précédemment, ces adaptations incluent la capacité de dormance ; en effet, la plupart des 
parasitoïdes aphidiinés sont capables d’arrêter leur développement et de passer l’hiver en 
quiescence ou sous une forme diapausante, à l’intérieur de son cocon de nymphose et la 
cuticule d’un hôte mort (la « momie ») (Brodeur & McNeil, 1994 ; Colinet et al., 2010 ; 
Krespi, 1990). Sous des conditions hivernales modérées, les parasitoïdes peuvent maintenir 
leurs activités de développement et de reproduction à un rythme réduit (Colinet et al., 2010 ; 
Hance et al., 2007). Les organismes qui continuent leurs cycles de vie pendant l’hiver sans 
diapauser  doivent également s’adapter à une baisse saisonnière de la quantité de ressources 
alimentaires (Danks, 2004). Ainsi, les populations actives pendant l’hiver doivent présenter 
une stratégie d’exploitation de ressources adaptée aux contraintes biotiques et abiotiques de 
cette saison. En effet, les traits d’histoire de vie des parasitoïdes comme la longévité, la taille 
corporelle, la durée de développement, la fécondité et la sex-ratio sont affectés par les 
variations de température et par les hôtes exploités (Hance et al., 2007).  
Une espèce de parasitoïde peut présenter une stratégie hivernale diapausante ou active en 
fonction des variables climatiques locales. Par exemple, des études démontrent que des 
espèces comme Aphidius rhopalosiphi peuvent présenter une prédominance de la stratégie de 
diapause en Belgique, alors que la même espèce diapause moins fréquemment en Bretagne, 
où le climat est légèrement plus doux (Krespi et al., 1997 ; Legrand et al., 2004). Il existe 
également peu de données sur la composition spécifique de la guilde en hiver et le lien entre 
cette composition hivernale et celle de la période printanière suivante. Or, les activités 
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hivernales des parasitoïdes ont une grande importance dans la suppression des populations 
printanières de pucerons (Plantegenest et al., 2001). Par conséquent, dans le but de 
comprendre le fonctionnement de la guilde de parasitoïdes de pucerons et leur potentiel de 





Les pucerons ravageurs sont parmi les organismes provoquant des pertes importantes au 
niveau de la production agricole, surtout au sein des zones tempérées de la planète (Dedryver 
et al., 2010 ; Holman, 2009). Ces organismes sont des insectes de type piqueur-suceur : ils 
insèrent leur « stylet » dans la plante hôte et s’alimentent de sa sève élaborée. Les dégâts 
provoqués par ces organismes résultent de ce mode d’alimentation ; les pucerons peuvent 
également représenter des vecteurs de phytovirus, et par le dépôt de miellat, une substance 
riche en sucre secrétée par les pucerons (Alford, 2011). Les populations de pucerons 
présentent des périodes ponctuelles de grande croissance (les « pullulations »), souvent 
associées à ces grandes pertes économiques, notamment en raison des phytovirus transmis par 
les pucerons. La dynamique des populations de pucerons est liée à l’effet de leurs ennemis 
naturels et à des facteurs abiotiques comme le climat. Les parasitoïdes et les maladies 
fongiques (Entomophthorales) sont parmi les ennemis naturels les plus importants des 
pucerons, alors que l’action de prédateurs comme les coccinelles, les chrysopes, les syrphes, 
les carabidés et les araignées est moins importante dans le contrôle de ces populations 
(Dedryver, 1987 ; Dixon et al., 1995 ; Kindlmann & Dixon, 1999a, b ; Plantegenest et al., 
2001).    
Les pucerons peuvent présenter une alternance de phases de reproduction asexuée et 
sexuée (holocyclie), ou un cycle de vie strictement asexué (anholocyclie). Dans le premier 
cas, la reproduction sexuée se réalise en période automnale et des œufs diapausants sont 
produits ; cette stratégie est favorisée en cas de températures hivernales extrêmes car les œufs 
sont très résistants au froid (Dedryver et al., 1998). Dans le cas de l’anholocyclie, les femelles 
parthénogénétiques se reproduisent d’une manière continue, sans phase de diapause, ce qui est 
favorable si les températures hivernales sont suffisamment douces pour permettre la survie 
des larves et des adultes anholocycliques, en raison du « coût double du sexe » (« twofold cost 
of sex ») (Gilabert et al., 2009). Les populations de pucerons peuvent présenter un mélange 
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des deux stratégies ; cette coexistence est probablement contrôlée par les conditions de 
température hivernales (Rispe et al., 1998 ; Vorburger, 2004)  
En Europe, trois espèces de pucerons sont fréquentes au sein des céréales cultivées : le 
puceron des épis Sitobion avenae Fabricius, considéré comme l’espèce provoquant les dégâts 
les plus importants (Plantegenest et al., 2001), le puceron des céréales et du rosier 
Metopolophium dirhodum Walker  et le puceron du merisier à grappes Rhopalosiphum padi 
Linné. D’autres espèces comme les petits pucerons des céréales (deux espèces : Schizaphis 
graminum Rondani et Sitobion fragariae Walker) sont également trouvées sur les céréales 
cultivées avec une fréquence moins importante (Tableau 1). Les espèces majoritaires de 
pucerons sur les céréales ont des parasitoïdes en commun : par exemple, R. padi, S. avenae et 
M. dirhodum peuvent être parasités par Aphidius avenae Haliday, A. ervi Haliday, A. 
rhopalosiphi De Stefani-Perez, Praon gallicum Starý et P. volucre Haliday (Kavallieratos et 
al., 2004). Cependant, quelques espèces de parasitoïdes se spécialisent sur des espèces de 
pucerons sur les céréales ; par exemple, le parasitoïde A. matricariae Haliday parasite souvent 
R. padi, alors que l’occurrence de cette espèce sur S. avenae et M. dirhodum a rarement été 
signalée (Kavallieratos et al., 2004 ; Lumbierres et al., 2007).   
L’espèce du puceron exploité peut avoir une influence sur les traits d’histoire de vie des 
parasitoïdes. Par exemple, selon l’étude de Chau & Mackauer (2001), le parasitoïde 
Monoctonus paulensis Ashmead a présenté des taux de ponte et d’émergence ainsi qu’une 
sex-ratio plus biaisée vers les femelles en parasitant le puceron Acyrthosiphon pisum Harris, 
comparé aux trois autres espèces hôtes testées : S. avenae, M. dirhodum et Macrosiphum 
creelii Davis. A l’échelle intraspécifique, des populations d’une espèce de puceron peuvent 
porter des bactéries endosymbiontes facultatives comme Hamiltonella defensa, capables 
d’augmenter la résistance de ces hôtes au parasitisme et par conséquent le taux de mortalité 
des parasitoïdes lors de leur développement larvaire (Guay et al., 2009). Par conséquent, les 
études de l’évolution et de l’écologie des parasitoïdes doivent toujours prendre en compte les 
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Abstract  
 
Understanding the spatiotemporal stability of communities is fundamental in theoretical 
and applied ecology. Organisms atop trophic chains are particularly sensitive to disturbance, 
especially when they are dependent on a specific trophic resource subject to strong 
fluctuations in density and quality, which is the case of parasitoids. We investigated the (1) 
variability in spatiotemporal relative abundance variation patterns of a cereal aphid parasitoid 
community, determining to what degree host resource fluctuations define such structure 
patterns in agrosystems. We also investigated whether (2) parasitoid relative abundances are 
strongly influenced by host relative abundances and if (3) different host species are exploited 
at distinct rates. Aphid parasitoid populations were monitored in three remote agricultural 
regions in France between 2010 and 2012. Five parasitoid species (Hymenoptera: Braconidae: 
Aphidiinae) and three aphid species (Hemiptera: Aphididae) were identified in each of those 
three regions. Fields sampled in one region in a single year exhibited similar relative 
abundance patterns, with aphid parasitoid communities varying across regions and years. All 
parasitoid species were able to exploit each monitored host species. Metopolophium dirhodum 
Wlk was consistently a more frequent species among parasitized aphids than among living 
aphids, indicating that this aphid species was exploited at a higher rate than the other two 
aphid species found (Sitobion avenae F and Rhopalosiphum padi L). Those findings suggest 
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the cereal aphid-parasitoid network is not strictly determined by the intrinsic permanent 
environmental characteristics but partially varies from one year to another. The similarity in 
abundance patterns in different fields of a region in a given year suggests the existence of a 
mechanism allowing a rapid synchronisation of the relative abundance patterns at a regional 
scale. This phenomenon could be useful in predicting host-parasitoid communities and bear 
important consequences for the ecosystem service provided by parasitoids.   
Keywords: Aphididae; Aphidiinae; Biodiversity; Braconidae; Community structure; 




Evaluating the importance of factors that drive the structure of communities is an 
important objective of both theoretical and applied ecology (Nowicki et al., 2009). In 
agricultural ecosystems, human activities have led to an increase in the amount of habitat 
disturbance events affecting the structure of resident communities. Species face locally 
frequent cycles of extinction-recolonisation following disturbance events, persisting in the 
landscape as a metapopulation (Hanski, 1998). Those species respond to a number of 
environmental filters which apply at different spatial scales, thus shaping the structure of 
metacommunities (Leibold et al., 2004, Schweiger et al., 2005). The dynamic instability in 
local populations could lead to a high importance of environmental stochasticity in 
determining community structure and dynamics, especially in cultivated areas. Environmental 
stochasticity is generally believed to be the main driving force influencing the dynamics of 
insect populations (Nowicki et al., 2009). Upper trophic level organisms can be particularly 
affected by disturbance events and environmental changes, as predicted by the trophic rank 
hypothesis, due to cumulative bottom-up effects influencing those organisms (Holt et al., 
1999; Tscharntke & Brandl, 2004). In highly-disturbed agroecosystems, host-parasitoid 
systems are particularly interesting to investigate variations in insect community structures, as 
parasitoids are subject to the expansions and regressions of the spatial distribution of their 
insect hosts (Folcher et al., 2011). Several studies have focused on the influence of land cover 
patterns (Coll & Hopper, 2001; Kruess, 2003; Costamagna et al., 2004; Bennett & Gratton, 
2012) or climate (Stireman et al., 2005) on the species richness, abundance and diversity of 
parasitoid communities (Folcher et al., 2011), but few studies have considered the large scale 
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spatiotemporal variations in their relative abundances and their stability (e.g. Höller, 1990; 
Gomez & Zamora, 1994; Le Corff et al., 2000). Such investigation would help determining 
the extent to which environmental factors affect parasitoid communities and understanding 
the spatiotemporal dynamics of those organisms. 
The fitness of parasitoids is linked to the availability of the host species they are able to 
exploit (Henry et al., 2008); therefore, one can expect the specific composition of the 
community of hosts and their relative abundance to be a major factor explaining the relative 
abundances of parasitoids. Presumably, a high variance in the availability and the quality of 
host resources would be favourable for parasitoids presenting a generalist strategy; similarly, 
a prevalence of specialist behaviour could be expected in a stable environment (Peers et al., 
2012). Furthermore, a decrease in preferred resources could lead to an expansion of niche 
breadth, as individuals tend to accept previously unutilised resources (Araujo et al., 2011). 
Consequently, frequent spatiotemporal variations in the quality and quantity of available 
resources would represent a favourable environment for jack-of-all-trades strategies, while a 
more predictable environment is expected to benefit specialists. In host-parasitoid 
communities, the fluctuations in the quality and quantity of host resources are expected to 
exert a strong influence on the resource exploitation strategy of parasitoids (Andrade et al., 
2013).  
In this study, we have investigated the relative abundances of the species in an aphid-
parasitoid system in three remote areas in western France, during three consecutive years. 
Relative abundances of parasitoid species and their aphid hosts in cereal fields were 
determined in each of those regions during spring (i.e. a period when aphid hosts and their 
parasitoids increase in density in cereal fields compared to winter, and preceding the 
disturbance events linked to harvest in summer). We aimed at investigating (1) the degree of 
interannual, intra-regional and inter-regional variability in the relative abundances of 
parasitoids and their aphid hosts in order to assess at which scale (field, region, inter-regional) 
the structure of parasitoid-aphid networks is determined and its temporal stability; (2) whether 
parasitoid relative abundances are mostly influenced by host species availability, or if relative 
abundance variations are mostly independent from the relative abundances of host species; (3) 
whether parasitoids exploit different host species at distinct rates, which could either indicate 
the occurrence of a partial specialization on host resources or whether available resources are 








Parasitoids and their host resources were monitored and sampled in host plants in cereal 
fields (a majority of winter wheat, as well as barley, oats, triticale) in three remote agricultural 
regions located in western France : the Long Term Ecological Research (LTER) site 
“Armorique” (48°29', -01°35') and the research sites “Plaine et Val de Sèvre” (46°12',-0°28') 
and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (43°16',0°55'), referred to as “Ar”, “PVS” and “VCG”, 
respectively, from here on in this article. PVS is located roughly 300km south of Ar and 
350km north of VCG. Ar is composed of hedged farmlands, PVS is an open plain mostly 
dedicated to cereal crop production, and VCG consists of less intensified crop-livestock 
farmlands with a higher percentage of permanent grasslands. All three regions share a 
common characteristic in presenting a significant amount of cereal crops surrounded by local 
landscape contexts with varying degrees of agricultural intensification. All fields were 
conventionally managed, with insecticides being sprayed once in May 2011 and seeds treated 
as a measure of plant disease control. Field data were collected in May and June, when both 
parasitoid and aphid host populations are well-established in cereal fields in those regions and 
secondary parasitoids (hyperparasitoids) are found at very low frequencies. One region (Ar) 
was monitored in three consecutive years: 2010 to 2012; the other two (PVS, VCG) were 
monitored in 2011 and 2012 only. In order to take into account intra-regional variations, 5 to 
10 fields were monitored in each region and each year. The number of cereal fields monitored 
was: 6 in 2010, 10 in 2011 and 7 in 2012 for Ar; 5 in 2011 and 9 in 2012 for PVS; 5 in 2010 
and 10 in 2011 for VCG.  Distances between two fields within a single region varied from 0.5 
to 14.8 km. In this study, cereal crops in different landscape contexts were monitored in order 
to assess the regional variability of parasitoid communities independently of locally 
deterministic factors.  
To assess parasitoid diversity and abundance, fields were visited two times per month 
and an arbitrary number (roughly a hundred) of plants were thoroughly examined; all 
parasitized aphids (mummies) found were collected. Field borders were not prospected for 
aphid mummies; all parasitoids were sampled in the fields in order to avoid field margin 
effects and for standardisation reasons. Each mummy was put in an individual gelatine 
capsule until parasitoid emergence. The species of emerging parasitoids and the species of the 
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aphids from which those parasitoids emerged were identified based on morphology. Only 
primary parasitoids and their respective aphid hosts were considered; emerging secondary 
parasitoids were excluded in this study due to their low frequency in the sampling period (a 
maximum hyperparasitism percentage of 22% was obtained in Ar in 2012, while in other 
years and regions hyperparasitism was lower than 15%).  
To determine aphid host species availability and abundance, an independent protocol was 
used: three points were chosen randomly in each cereal field and 50 stems per point were 
thoroughly examined for aphid presence. The living aphids observed were counted and their 
species were identified based on morphological traits. Two surveys per month were carried 
out on each cereal field in May and June to account for population dynamics fluctuations. 
Relative abundances for each aphid species were calculated based on the aphid counts for 
each field, each of the three regions, and each year, to take into account field, regional and 
temporal scales respectively. Spring host resource availability was estimated through total 




To assess geographical (inter-regional and intra-regional) and interannual variations in 
parasitoid assemblages, a principal component analysis was carried out using each sampled 
field as an individual and the relative abundances (percentage) of each parasitoid species as 
PCA variables. A cluster analysis based on Bray-Curtis dissimilarity values was performed to 
identify groups of fields exhibiting similar parasitoid species relative abundances. Pairwise 
Pearson’s Chi-squared tests were performed to assess the statistical significance on the 
differences in relative abundance distributions between each pair of fields. 
For each region and each year, the centroid of each monitored field was calculated using 
the GIS software Quantum GIS, v. 1.8.0. A matrix of linear distances between centroids was 
then calculated. In order to assess the occurrence of spatial autocorrelations between fields, 
spline correlograms were performed using the geographical coordinates of those centroids and 
the relative abundance of each species of parasitoids. Spline correlograms were executed on 
the data corresponding to all fields in each individual region, and secondly on the field data 
belonging to all three regions. Ninety-five percent bootstrap intervals were calculated with a 
number of 1000 resamples for each spline correlogram.  
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Quantitative food web graphical representations (Memmott et al., 1994) were made 
based on the identified aphid mummies and their respective emerging parasitoids for each 
region and each year, in order to illustrate the degree to which relative abundances of aphids 
and parasitoids are linked. Linkage density and local/regional trophic web connectance 
(Dunne, 2006) were calculated in this study. Food web matrix temperature and nestedness 
were also estimated with Nestedness Calculator software (Atmar & Patterson, 1993). 
However, due to the small number of species in each trophic level in this study, no 
conclusions could be drawn on the variance between fields, regions and years in this study.   
In order to test whether the different aphid species are exploited at similar rates, the 
relative abundances of the living aphids found and collected as well as the relative amount of 
mummies corresponding to each of those species were compared through chi-squared tests of 
independence, for each region and each year. The frequencies corresponding to each 
parasitoid species resulting from each aphid species (mummies) were also compared through 
chi-squared tests of independence for each region and each year, in order to identify whether 
aphid species was a determinant factor in structuring parasitoid relative abundance patterns. In 
order to evaluate trophic interaction overlaps between different parasitoid species, the Pianka 
index formula (O) was applied to quantitative food web data, considering the dietary 
interactions of each parasitoid species in all three regions and years (Pianka, 1973; Posluszny 
et al., 2007). Pianka index values were calculated for all combinations of two different 
parasitoid species. 
All statistical analyses were performed with R version 2.13.2. Multivariate analyses were 
done with the R package “FactoMineR” (Lê et al., 2008) and spline correlograms were 
performed with the R package “ncf” (Bjornstad & Falck, 2001). The Bray-Curtis cluster 




Spatiotemporal structure of parasitoid communities 
 
Among the parasitoids sampled (N=2419), five parasitoid species (Hymenoptera: 
Braconidae: Aphidiinae) were identified: Aphidius avenae Haliday; A. ervi Haliday; A. 
rhopalosiphi De Stefani-Perez; Ephedrus plagiator Nees; Praon volucre Haliday. No other 
species were identified; less than 2% of all samples were not identified due to damaged 
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morphological characters (e.g. loss of antennae or wings). Each of the five identified species 
occurred in each sampled region at least once during the three-year period corresponding to 
this study (Table 1). Aphidius avenae (2010, 2012) and A. rhopalosiphi (2011) were the 
dominant species in the region Ar; A. rhopalosiphi was also present at high frequencies in the 
other two regions, while A. avenae either occurred at low numbers or was absent in those 
regions. Praon volucre represented a large part of the parasitoids sampled in PVS in both 
2011 and 2012, but was not as frequent in the other two regions. Ephedrus plagiator was 
generally the least frequent parasitoid species, except for Ar in 2010 and VCG in 2011 (Table 
1).  
 
Table 1. Data corresponding to the regions “Armorique” (Ar) (2010, 2011, 2012), “Plaine et Val 
de Sèvre” (PVS) (2011, 2012) and “Vallées et Coteaux de Gascogne (VCG) (2011, 2012).  N=2419. 
Bold numbers correspond to the most frequent species in each region and year. 
 
 Site / Year 
Parasitoid species (%) 
A. avenae A. ervi A. rhopalosiphi E. plagiator P. volucre N 
Ar 2010 71.4 11.8 3.4 10.4 3.1 654 
Ar 2011 16.9 16.6 60.4 0.0 6.0 331 
PVS 2011 0.0 16.7 21.7 3.3 58.3 60 
VCG 2011 0.0 10.8 49.2 30.8 9.2 65 
Ar 2012 73.4 14.6 8.3 1.8 1.9 623 
PVS 2012 3.9 12.5 40.4 1.2 42.0 255 
VCG 2012 1.9 32.5 60.8 1.2 3.7 431 
 
 
Interannual and inter-regional variations in parasitoid relative abundances were higher 
than intra-regional ones; in the principal component analysis on the parasitoid abundance data 
(Fig.1A), fields corresponding to one year and one region were generally clustered. For Ar, it 
is observed that the frequencies of A. avenae and A. rhopalosiphi polarized the sampled fields 
in two major groups: one corresponding to 2011 and the other to 2010 and 2012, as shown by 
the factorial plane representing the PCA variables (Fig. 1B). An interannual variation between 
2011 and 2012 was also observed for VCG, where higher frequencies of E. plagiator (2011) 
and A. ervi (2012) resulted in a displacement on the PCA individuals factorial plane. The 
points corresponding to PVS in both 2011 and 2012 occupy roughly the same space on that 
factorial plane, indicating less interannual variation than in the other two regions. The Bray-
Curtis dissimilarity cluster tree on parasitoid relative abundances (Fig. 2) showed three major 
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relative abundance pattern groups:  one cluster indicates closeness between parasitoid relative 
abundances in PVS in 2011 and 2012, where P. volucre was frequent; a second one includes 
all fields from Ar in 2010 and 2012, in which A. avenae was relatively more abundant; and a 
third group includes Ar in 2011 as well as most fields from VCG (2011 and 2012) as well as 4 
fields from PVS in 2011 and 2012: in those fields, A. rhopalosiphi was more abundant.  
 
 
Figure 1. Principal component analysis of the parasitoid populations in the regions “Armorique” 
(Ar) (2010, 2011, 2012), “Plaine et Val de Sèvre” (PVS) and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (VCG) 
(2011, 2012). The factorial plane (A) represents each sampled field as a PCA individual (points). The 





Figure 2. Cluster analysis based on Bray-Curtis dissimilarity values on parasitoid relative 
abundance data in the regions “Armorique” (Ar) (2010, 2011, 2012), “Plaine et Val de Sèvre” (PVS) 
and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (VCG) (2011, 2012). Each cluster tree branch corresponds to 
a field and field symbols are the same as the ones used in Fig. 1A. 
 
The spline correlograms performed to test for the occurrence of spatial correlations in 
each region for the relative abundances of each parasitoid species were non-significantly 
different from the zero according to the bootstrap intervals, indicating the absence of an intra-
regional compartmentalisation of parasitoid communities and the occurrence of a 
synchronisation at the regional scale. Spatial autocorrelations were significantly different 
from by-chance-alone relative abundance patterns at inter-region scales for the parasitoid 
species A. avenae, A. ervi, E. plagiator and P. volucre (Fig. 3). This suggests a non-random 
distribution of parasitoid species across regions, even with interannual variations taken into 
account. Indeed, in this study two species were found at high frequencies in a single region 
(A. avenae in Ar, P. volucre in PVS) while the other three had less contrasted geographical 




Figure 3. Spline correlograms on parasitoid relative abundance data corresponding to all fields 
and each of the five parasitoid species monitored. The x axis represents the distance between 
monitored fields and the y axis represents the positive and negative correlations of parasitoid relative 
abundances between fields. Outer lines represent 95% bootstrap intervals and the x-intercept 
represents the distances at which the fields are no more similar than expected with a by-chance-alone 
structuring. 
 
Host resource availability and host-parasitoid trophic interactions 
 
Among the living aphids (Hemiptera: Aphididae) counted and identified in the fields 
monitored in this study (N=13943), three species were found: the English grain aphid Sitobion 
avenae F., the rose grain aphid Metopolophium dirhodum W. and the bird cherry-oat aphid 
Rhopalosiphum padi L. Sitobion avenae and M. dirhodum were the most abundant for the 
sampling period in this study, representing respectively 81.8% and 16.5% of the total living 
aphids counted, while R. padi represented only 1.7% of those living aphids. In 2010 (for Ar) 
and 2011 (for all three regions), S. avenae was the dominant aphid species, while M. 
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dirhodum was more frequent in 2012 in Ar and PVS (Table 2). High interannual and inter-
regional variability was also observed in the relative abundances of each aphid species among 
parasitized aphid samples (Fig. 4). The points on the ternary plot (Fig. 4) corresponding to a 
single region in one given year are generally regrouped in function of the fluctuating ratio 
between the populations of S. avenae and M. dirhodum; only the region Ar in 2011 presented 
a high intra-regional variability in M. dirhodum and S. avenae relative abundances. Similarly 
to the PCA corresponding to parasitoid data, intra-regional relative abundance variations were 
lower than inter-regional or interannual ones, with the exception of Ar in 2011 (Fig. 4). 
   
 
Table 2. Data corresponding to the regions “Armorique” (Ar) (2010, 2011, 2012), “Plaine et Val 
de Sèvre” (PVS) (2011, 2012) and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (“VCG”) (2011, 2012). Columns 
2 to 5 show the results corresponding to the living aphids counted and identified (N=13943); rows 6 to 
9 represent the results obtained by sampling parasitized aphids (mummies) (N=2419) The last column 
shows the significance (non-significant NS; 0.05 *; 0.01 **; 0.001 ***) of the chi-squared test of 
independence performed between the relative abundances among living aphids and aphid mummies. 
 
Site / Year 
Living aphids (%) Aphid mummies (%) Chi-squared 
S. avenae M. dirhodum R. padi N  S. avenae M. dirhodum R. padi N  significance 
Ar 2010 100.0 0.0 0.0 1124 94.5 5.5 0.0 654 *** 
Ar 2011 66.5 31.9 1.6 6737 55.3 44.7 0.0 331 *** 
PVS 2011 84.2 5.9 9.9 608 85.0 10.0 5.0 60 NS 
VCG 2011 98.4 1.0 0.6 2322 87.7 9.2 3.1 65 *** 
Ar 2012  41.6 25.0 33.3  24 11.7 88.1 0.2 623 *** 
PVS 2012 9.8 51.2 39.0 123 13.3 86.3 0.4 255 *** 




















Figure 4. Parasitized aphid relative abundances for the regions “Armorique” (Ar) (2010, 2011, 
2012), “Plaine et Val de Sèvre” (PVS) and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (VCG) (2011, 2012). 
Each point on the ternary plot represents a sampled field. The axes represent the relative abundance 
of each parasitized aphid species. 
 
For the quantitative food web analysis, a total of 2419 aphid mummy-emerging 
parasitoid pairs were identified (Fig. 5). The parasitoid species A. avenae, A. rhopalosiphi and 
P. volucre were able to parasitize all aphid species found; A. ervi and E. plagiator were found 
parasitizing the two most common aphid species (S. avenae, M. dirhodum).  
In each region and each year, the predominant parasitoid species found emerged from 
multiple aphid species. In Ar in 2010 and 2012, two similar parasitoid relative abundance 
patterns (chi-squared p-value < 0.001) resulted from contrasted proportions of the aphid 
species among the mummies collected (S. avenae representing respectively 94.5% and 11.7% 
of those mummies, which were all identified). Similar aphid species relative abundance 
patterns (VCG in 2011 and 2012, chi-squared p-value > 0.05; Ar and PVS in 2012, chi-
squared p-value > 0.05) resulted in contrasting parasitoid relative abundance distributions, 





Host species exploitation 
 
The aphid mummies collected and identified all belonged to the three aphid species 
found in the living aphid counts. However, the proportions of each aphid species in mummies 
was not similar to the proportions observed in living aphids in the same regions and periods, 
except for “PVS” in 2011, as indicated by the chi-squared test significances (Table 2). In each 
region where the percentages of aphid mummies were statistically different to the percentages 
of living aphids, the frequency of M. dirhodum mummies was higher than the ratio observed 
for that species in the living aphids (Table 1). This indicates that this species of aphid was 
exploited more frequently than the other two species. Furthermore, this preferential M. 
dirhodum exploitation was found in communities dominated by different species of 
parasitoids (Fig. 5). 
In Ar (2010, 2011) and PVS (2012), unequal relative abundances of each parasitoid 
species were found resulting from each of the most numerous aphid species (S. avenae and M. 
dirhodum), as shown by the chi-squared tests of independence (Ar 2010 p-value =0.0329; Ar 
2011 p-value < 0.001; PVS 2012 p-value < 0.001). In Ar (2010) and PVS (2012), parasitoid 
species exhibited no constant preference for a single aphid species, independently of regional 
and annual contexts; for example, A. rhopalosiphi exhibited higher frequencies when resulting 
from M. dirhodum hosts in Ar in 2011, but exploited S. avenae more frequently in PVS in 
2012. Chi-squared parasitoid relative abundance tests for the two aphid species did not bear 
significant results for the Ar in 2012 (p-value = 0.1415) and VCG in 2012 (p-value=0.5912). 
Those tests were not performed for VCG and PVS in 2011 due to the unreliability of 
comparing frequencies in lower sample totals for that year. 
Pairwise Pianka index values (O) ranged from 0.78 between P. volucre and E. plagiator 
and 0.99 for three parasitoid species pairwise comparisons (A. avenae and A. rhopalosiphi, A. 
avenae and P. volucre, and A. rhopalosiphi and A. ervi). Such high Pianka index values 
indicate similarity in host exploitation between parasitoid species, with a low degree of food 





























Figure 5. Quantitative food webs for the regions “Armorique” (Ar), “Plaine et Val de Sèvre” (PVS) and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (VCG) (columns) and each 
year (rows). The upper bars represent parasitoid relative abundances and the lower bars represent aphid (mummies) relative abundances. The thickness of the arrows 
between those two bars is proportional to the relative number of trophic interactions between each aphid species and each parasitoid species. Total number of parasitoids: Ar 





Our first hypothesis aimed to identify the degree of variability the parasitoid community 
structure presents at interannual, intra-regional and inter-regional scales, thus evaluating 
whether parasitoid relative abundances are indeed determined by local environmental filters 
or whether those patterns occur at a broader scale. Our results showed a high degree of 
variability in the relative abundances of cereal aphid parasitoids, at both annual and 
interregional scales, but not at the local scale. The species richness (five species of parasitoids 
exploiting three species of aphids) was generally homogeneous at both the annual and the 
spatial scales, and the number of parasitoids was slightly lower than that of previous studies 
for the same host-parasitoid system in Europe (Vollhardt et al., 2008; Gagic et al., 2011, 
2012). Rarer species were not found in this study, which could be a result of the sampling 
design, in which field borders were avoided; however, as the same five parasitoid species 
were consistently found across fields, regions and years, this could be an accurate perspective 
of this parasitoid community. At the local scale, inter-field differences in relative abundances 
were generally less marked, suggesting that the mechanisms driving the structure of the 
parasitoid community are regional context-dependent. Gagic et al. (2012) also demonstrated 
an intra-seasonal, regional synchronisation of cereal aphid parasitoid abundances monitored in 
low and high agricultural intensification contexts, and the results of Vollhardt et al. (2008) 
also show no influence of local landscape complexity on the structure of those communities. 
Other studies on different host-parasitoid communities have demonstrated strong interannual 
species composition variations (Le Corff et al., 2000); significant parasitoid relative 
abundance variations at a local scale (10 km between monitoring points) (Craig, 1994); inter-
regional, but not interannual variations in parasitism rates and diversity index (Folcher et al., 
2011). These studies coupled to our results suggest that host-parasitoid communities 
consisting of different species are potentially structured at distinct spatiotemporal scales. 
Concerning the host resources, high variations in the relative abundances of S. avenae 
and M. dirhodum were observed between years and regions. In Ar in 2011, a high discrepancy 
of aphid relative abundances was observed between fields, even between geographically close 
locations. These were also the region and year where the highest density of living aphids was 
observed in the field. On the other hand, low host density environments (Ar and PVS in 2012) 
exhibited a high degree of intra-regional homogeneity in the relative abundances of 
parasitized aphids, with a high percentage of M. dirhodum mummies collected. Studies have 
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shown that locally deterministic factors, such as the presence of grassy strips or fertilizer 
effects, can skew the abundance of specific aphid species, potentially explaining relative 
abundance differences at the local scale (Garratt et al., 2010; Al Hassan et al., 2013). 
However, in most cases in this study, the intraregional homogeneity of relative abundance 
patterns indicates mitigated local-level factors (adjacent land use, employment of pesticides) 
in comparison to regional-level ones such as climate or shared general agricultural 
management policies in those areas. The local use of pesticides in particular could be a key 
factor in interrupting aphid-parasitoid dynamics; nevertheless, according to our results, 
parasitoid relative abundance patterns seem to be defined at a larger scale. 
In this study, our second hypothesis was to investigate whether parasitoid relative 
abundance patterns are strongly linked to availability of host species; this was not the case, 
according to the results obtained. Parasitoid relative abundance patterns were not heavily 
linked to aphid availability in this study. As the quantitative food web and the living aphid 
counts showed, fluctuations in the ratio between the aphids S. avenae and M. dirhodum (e.g. 
between 2011 and 2012 in two regions) and in the aphid density (higher living aphid counts in 
2010 and 2011 compared to 2012, in the same two regions) did not clearly determine which 
parasitoid species were predominant. Contrasting aphid relative abundance patterns (such as 
those of Ar in 2010 and in 2012) were associated to similar parasitoid relative abundances. 
Indeed, dominant parasitoid species were able to exploit multiple aphid species independently 
of region and year, underlining their generalist strategy. All parasitoids monitored in this 
study are considered polyphagous, being detected on a large number of host species on 
different host plants, with the exception of A. rhopalosiphi, which is considered a Poaceae 
habitat specialist whilst still being a host resource generalist (Kavallieratos et al., 2004; 
Stilmant et al.; 2008).  In low host density situations, parasitoid species with superior 
competitive ability would be expected to thrive and be relatively more numerous than species 
presenting a high mortality when facing interspecific competition (Connell, 1983). There is a 
scarce amount of information in the literature concerning competitive outcomes between the 
Aphidiinae species in this study, but our results show some indication that such interspecific 
interactions are not a major factor in determining relative abundance patterns. This can be due 
to resource partitioning; Aphidiinae species have been known to exhibit distinct host resource 
exploitation strategies while exploiting the same host species, thus avoiding detrimental niche 
overlapping and allowing coexistence (van Baaren et al., 2004; Le Lann et al., 2012).  
The patterns observed in aphid-parasitoid networks did not seem to be largely influenced 
by local environmental characteristics. These results agree with the findings of Vollhardt et al. 
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(2008), who demonstrated a regional pattern of aphid parasitoid species diversity and relative 
abundances, with little to no influence of local landscape patterns on those parameters. 
However, in our study, some characteristics of the regional community patterns appeared to 
remain relatively constant from year to year despite the high relative abundance fluctuations: 
the cluster analysis shows a partition of relative abundance patterns in function of the regions, 
as fields pertaining to PVS in two years generally clustered together with and a similar result 
was observed for Ar in 2010 and 2012. Aphidius avenae and P. volucre presented significant 
positive spatial correlations at the intraregional level (Fig. 3), between 0 and 50km, which is 
due to the higher frequency of those species in specific regions (A. avenae in Ar, P. volucre in 
PVS). Due to that biogeographical structure, P. volucre also presented negative spatial 
autocorrelations corresponding to distances roughly between 250-300km (Ar – PVS) and 300-
350km (PVS-VCG), while A. avenae frequencies were negatively correlated between Ar and 
PVS and positively correlated between PVS and VCG. Spatial autocorrelations also indicated 
a negative correlation between Ar and VCG for A. ervi and a positive one between Ar and 
PVS for E. plagiator. These tendencies point to a weighty regional influence on community 
patterns and to a non-random structuration of parasitoid communities, considering that those 
populations face heavy disturbance events on a yearly basis. Spring parasitoid communities 
may also be closely linked to initial population numbers resulting from scarce aphid 
populations in winter (Höller, 1990), increasing the influence of stochastic forces on 
community structuring, coupled with a rapid synchronisation at a scale from tens to hundreds 
of kilometres.   
Our third hypothesis was to investigate whether parasitoids exploit host species at 
distinct rates. Among the monitored aphid species, M. dirhodum was present at a higher 
frequency among the mummies collected than the living aphids found, in 6 out of 7 region 
and year combinations, both in low and high host density situations. Therefore, the parasitoids 
monitored considered as a whole exploited M. dirhodum at a significantly higher frequency. 
The aphid M. dirhodum has been considered a “high cost” host compared to the smaller S. 
avenae for the parasitoid Monoctonus paulensis Ashmead, due to its higher likelihood of 
behavioural defences upon facing the parasitoid, escaping or causing injury to the ovipositing 
female (Chau & Mackauer, 2001); on the other hand, M. dirhodum was reported to represent a 
higher nutritional value for the generalist linyphiid spider Erigone atra Blackwall (Bilde & 
Toft, 2001), thus potentially consisting of a “high risk, high reward” type of host. One 
potential explanation for the disparity of frequency of M. dirhodum among aphid mummies 
and living aphids is a general parasitoid exploitation preference, but this hypothesis cannot be 
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confirmed based on field data only. This overexploitation of M. dirhodum by aphid 
parasitoids should be taken into consideration in biological control programs, as previous 
studies have demonstrated that S. avenae induces more damage in cultivated winter wheat 
than M. dirhodum (Niehoff & Stablein, 1998) and that S. avenae populations possess a higher 
intrinsic rate of increase than M. dirhodum at a wide range of temperatures (Asin & Pons, 
2001). In this study, high host density situations were only observed with pullulating S. 
avenae populations; when M. dirhodum was the more frequent aphid species, host density was 
low. It is also noted that host exploitation rates seemed to vary from year to year and between 
regions for each parasitoid species, and no parasitoid species exhibited a clearly defined 
exploitation specificity for any of the aphid species, which is in agreement with aphid relative 
abundances not being a determinant factor in cereal parasitoid relative abundance patterns. 
Furthermore, trophic overlap (Pianka index O) values were generally high between different 
parasitoid species, indicating that host exploitation was similar for different parasitoid 
species; the high abundance of aphid hosts in spring could favour a low degree of 
compartmentation in host-parasitoid food webs.  
Understanding how environmental changes affect communities is a key challenge in the 
conservation of biodiversity. This study provides insight on the structure of aphid-parasitoid 
communities by assessing the degree of variability in parasitoid and host relative abundances. 
The regional and annual homogenisation of relative abundance patterns observed in this study 
could also prove to be useful information in agroecosystem management, as local sampling 
should help predict large-scale patterns relevant to biological control. This sustains the 
possibility of an agroecological crop management limiting pest outbreaks by contributing to 
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Environmental factors and interspecific competition largely drive functional diversity in 
guilds and communities. Strong environmental filters may produce functional trait 
convergence; on the other hand, ecological niches and functional traits of species sharing 
similar limiting resources are expected to diverge. We investigated factors driving functional 
traits in parasitoids, whose fitness is largely dependent on the exploitation of host resources, 
by assessing interannual and inter-regional variability in those traits as well host species 
effects on traits. Five species of aphid parasitoids (Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae) 
were monitored and interspecific differences in body size, forewing area, longevity and sex-
ratio were found. Interannual variations in 2011 and 2012 were significant in trait values for 
body size, forewing area, longevity and lipid reserves at emergence. Regional environmental 
context also played a significant role, with the parasitoid guild presenting contrasting body 
size, forewing area and sex-ratio in function of the geographical site. Parasitoids emerging 
from Sitobion avenae Fabricius displayed a longer lifespan than those exploiting 
Metopolophium dirhodum Walker (both Homoptera: Aphididae). A global lack of interactions 
between parasitoid species and geographical site in trait values indicates that interspecific trait 
differences were maintained inter-regionally, and a variability in functional divergence 
(FDiv), functional evenness (FEve) and Rao’s quadratic entropy (Q) values indicate that guild 
trait values shifted in the functional space in function of yearly and regional contexts. Niche 
divergence was maintained in all environmental contexts, but distinct environments drove 





Functional traits are related to the ecological role of a species, and its interactions with 
the environment or with other species (Diaz & Cabido, 2001). Studying  functional traits is a 
powerful approach to community ecology, providing general patterns and predictability to 
results, focusing on species traits rather than on their taxonomic identities (McGill et al., 
2006). Within an ecological guild, in which “species exploit the same class of environmental 
resources in a similar way” (Root, 1967), stable coexistence under limiting resource 
conditions is only possible through partial niche differentiation (MacArthur & Levins, 1967). 
Niche partitioning can result from contrasting resource allocations to main functions such as 
reproduction, survival and development resulting in distinct trade-off relationships between 
traits, or differential resource acquisition (Le Lann et al., 2012; Pelosse et al., 2007). 
Divergence in functional traits among species of an ecological guild can thus be a 
consequence of the pressure generated by interspecific resource competition. On the other 
hand, strong environmental filters can induce trait convergence, constraining trait values to a 
narrow range (Grime, 2006). Consequently, functional traits may increase or decrease in 
similarity in function of selective pressures generated by environmental constraints and / or 
biotic interactions. 
The link between biotic and abiotic factors and species characteristics has been one of the 
main interests of community ecology for decades, in an effort to understand community 
responses to environmental changes and consequent modifications in ecosystem functions 
(Lavorel & Garnier, 2002). Environmental filtering can be a product of biotic and abiotic 
factors that limit the spectrum of species able to persist in a given environment, such as 
climate conditions and landscape structure and composition, or the availability of food 
resources (Aparicio et al., 2012; Diaz & Cabido, 2001; Hulshof et al., 2012; White, 2008).  
Environmental contexts can drive the functional traits of guilds or communities as a whole; 
for example, it has been shown that plant traits such as leaf N:P ratio, specific leaf area, seed 
mass and plant height vary significantly across latitudinal gradients (De Frenne et al., 2013). 
Trait convergence can be expected when environmental conditions and consequent filtering 
are particularly harsh (Cornwell et al., 2006; Weiher et al., 1998); in contrast, traits are 
expected to diverge in more competitive and productive contexts (Bernard-Verdier et al., 
2012; MacArthur & Levins, 1967). Guild and community trait responses to filtering and 
interspecific competition are mostly studied in plants, with less numerous examples in animal 
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species (Bernard-Verdier et al., 2012; Grime, 2006; Lebrija-Trejos et al., 2010; Tomlinson et 
al., 2013; Weiher et al., 1998). 
Geographical patterns in functional traits attributed to climatic differences have been 
identified through the comparison of traits across latitudinal or altitudinal gradients (Moiroux 
et al., 2010). For example, an increase in thorax length and a decrease in knock-down 
resistance have been associated with an increase in altitude in the fruit fly Drosophila buzzatii 
Patterson & Wheeler (Dahlgaard et al., 2001; Sørensen et al., 2005). Interannual climate 
variations can also be partly responsible for functional trait patterns; for example, dry seasons 
associated to El Niño generated contrasting seedling mortality rates in four tree species in 
Panama, which was linked to the dominance of the more drought-resistant tree species Prioria 
copaifera Griseb (Lopez & Kursar, 2007).   
Landscape composition can act as a filter for functional groups, according to the 
landscape-moderated functional trait selection hypothesis (Tscharntke et al., 2012). In 
agricultural landscapes, species are subject to pressures linked to human activities, such as the 
loss of habitat cover and fragmentation of habitats, and frequent disturbance events due to 
agricultural practices and crop rotation (Aparicio, 2012; Burel et al., 1998; Fahrig, 2003). The 
degree of intensification of agricultural activities can be estimated using the landscape 
complexity parameter, which has commonly been defined as proportional to the amount of 
natural or non-crop habitats, or the heterogeneity of habitats (Chaplin-Kramer et al., 2011). 
Even though there is a high amount of case studies demonstrating the positive effects of 
landscape complexity on population abundances and indices such as species richness, much 
remains to be understood concerning landscape effects on functional traits, which can be a 
powerful tool to evaluate biodiversity at a deeper level (Messier et al., 2010; Vandewalle et 
al., 2010). Species can benefit from complex landscapes for a number of reasons, including 
increased prey diversity and abundance in crop and non-crop areas, overwintering sites and 
alternative food resources (e.g., pollen or nectar), among others (Jonsson et al., 2012; 
Langelotto & Denno, 2004). However, responses to landscape complexity are species specific 
and scale dependent. In some cases, notably when species can find sufficient resources in crop 
fields, responses to landscape complexity can be weak or absent (Chaplin-Kramer et al., 
2011) 
The trophic rank hypothesis predicts that upper-trophic level organisms should be more 
harshly affected by environmental changes and disturbance (Holt et al., 1999; Tscharntke & 
Brandl, 2004). For example, climate change effects on marine predators are frequently driven 
by changes in the lower-trophic level species (Lauria et al., 2013), and the diversity of 
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Carabidae beetles can be partly explained by the heterogeneity of the vegetation (Brose, 
2003). On the other hand, functional responses to the environment depend on factors other 
than trophic level, such as dispersal ability; for that reason, some food webs may not follow 
this pattern of functional responses predicted by the trophic rank hypothesis (Daoust et al., 
2013).  Due to most trait-based studies using plants as biological models and to the difficulty 
of establishing causality relationships in traits in complex food webs, the studies on the effects 
of environmental filtering on upper-trophic level organisms are scarce (e.g., Farias & Jaksic, 
2011; Mouillot et al., 2005). In parasitic wasps, which are intimately influenced by their host 
resources, several phenotypic plastic traits have been traditionally used in the literature (e.g. 
body size, egg load, longevity) (Godfray, 1994; Roitberg et al., 2001) and can be helpful in 
determining functional diversity. A number of interspecific trait differences have been 
registered in parasitoids concerning interspecific competition and host exploitation strategy 
(Jervis & Ferns, 2011; Le Lann, 2009; van Baaren et al., 2004). Laboratory studies have 
measured the effect of environmental variables such as host species (Andrade et al., 2013; 
Bilu et al., 2006; Henry et al., 2006), host size (Colinet et al., 2005; Harvey, 2005), host instar 
(Cloutier et al., 2000; Sequeira & Mackauer, 1992), temperature (Hance et al., 2007), host 
plant species (Bilu et al., 2006), among others, on those traits. However, to our knowledge, no 
studies have taken an interest in the environmental parameters that shape such functional trait 
patterns in the field. In fact, field conditions encompass a number of environmental factors 
that are difficult to disentangle such as climatic variations, agricultural practices, host 
variability and availability and the intensity of the competition between parasitoid species. In 
the context of agricultural system transformations, it is essential to identify the driving 
parameters of parasitoid functional traits in order to better understand the functioning of 
parasitoid guilds and to maximise their ecosystem service potential.  
In this study, we aimed to identify whether environmental filtering or intra-guild 
competition are major driving factors in parasitoid functional diversity. We hypothesized that 
functional traits are driven by both intra-guild interactions and environmental filtering, and 
that the strength of these opposing forces may vary according to the environmental contexts 
of different biogeographical regions and different years. To investigate this question, we 
measured functional traits linked to fitness in a cereal aphid parasitoid guild. We assessed 
environmental filtering by estimating the influence of landscape complexity and the effects of 
different aphid host species on parasitoid traits. We also studied the interannual and 
interregional variability in the traits of a parasitoid guild, by comparing trait values in three 
remote agricultural study sites in western France, in two consecutive years (2011, 2012). We 
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studied the occurrence of interspecific trait differences due to niche partitioning in the field, 
and whether those differences were maintained in different spatiotemporal contexts. We 
estimated functional trait diversity (Botta-Dukat, 2005; Villéger et al., 2008) in regional 
contexts for two consecutive years to assess the degree of functional variability in response to 
the influences of the environmental context and to intra-guild interactions. 
 
Materials and methods 
 
Study sites  
 
Three remote agricultural sites located in western France were considered for this study : 
the Long Term Ecological Research (LTER) sites “Armorique” (48°29', -01°35') “Plaine et 
Val de Sèvre” (46°12',-0°28') and “Vallées et Coteaux de Gascogne” (43°16',0°55'), referred 
to as “Ar”, “PVS” and “VCG”, respectively, from here on in this article. “PVS” is located 
roughly 300km south of “Ar” and 350km north of “VCG”. The three research sites have 
contrasting landscapes. “Ar” presents a gradient of agricultural intensification and hedgerow 
density (Burel et al., 1998), with sectors dominated by grasslands, hedgerows and fodder 
crops, and other sectors marked by a higher density of cultivated areas. “PVS” is mostly 
dedicated to cereal crop production, its open landscapes bearing low percentages of semi-
natural elements such as permanent grasslands or woods. “VCG” is composed of mixed crop-
livestock farmlands, with a moderate amount of semi-natural landscape elements throughout 




In this study, primary parasitoids (Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae) of cereal 
aphids (Hemiptera: Aphididae) were monitored in cereal fields (a majority of winter wheat, as 
well as barley, oats, triticale) in the three study sites in the months of May and June in the 
years of 2011 and 2012. Fields were selected in sectors of each study site with contrasting 
landscape composition, while maintaining field area uniformity. The number of cereal fields 
monitored in each site was: 10 in 2011 and 7 in 2012 in “Ar”; 5 in 2011 and 9 in 2012 in 
“PVS”; 5 in 2011 and 10 in 2012 in “VCG”. Each field was sampled two times per month; in 
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each sampling session, an arbitrary number (no less than a hundred) of plants were thoroughly 
examined and all parasitized aphids (mummies) found were collected. Field borders were not 
prospected for aphid mummies in order to avoid field margin effects and for standardisation 
purposes. Each aphid mummy was put in an individual gelatine capsule until parasitoid 
emergence. New parasitoid emergences were checked twice every day (9:00 and 18:00). 
Secondary parasitoids (hyperparasitoids) obtained were not considered in this study, due to 
their low frequencies in the study period (around 10% in the sampling period). Emerging 
parasitoids were allocated to different experiments for life history trait measures (energy 
consumption, body size, forewing area, fresh mass, lipid reserves at emergence, sex-ratio), as 
detailed below. The aphid species from which each parasitoid emerged were identified based 
on the morphology of the mummy.  
Longevity under starvation conditions was measured as an estimation of the amount of 
energy stocked in larval development and of the rate of energy consumption after emergence. 
Parasitoid longevity was calculated by placing parasitoids in 2.0 ml Eppendorf tubes 
containing a wet cotton ball (with water being administered daily to avoid desiccation), 
without any food. This procedure was done at a room temperature of 20+-1°C, 70% relative 
humidity of 70% and a 16:8-h photoperiod. Parasitoid deaths were checked twice a day (9:00 
and 18:00) and time from emergence until death was measured in days and considered as 
parasitoid longevity. After death, parasitoids were identified for species and sex. An 
estimation of body size was also performed on those individuals, by using the left hind tibia 
length as a body size indicator (Cohen et al., 2005). Hind tibia length was measured by 
analysing pictures taken with a binocular (6.3x, Olympus SZ-CTV) linked to a video camera 
(JVC KY-F50) through the image analysis software ImageJ 1.41o (Schneider et al., 2012). 
Forewing areas were also measured using this software as a proxy linked to flight ability. 
In the site Ar, emerging parasitoids were allocated to two experimental groups: one in 
which longevity under starvation conditions was measured, and a second group used for lipid 
content at emergence. In this instance, parasitoids were placed in 2.0 ml Eppendorf tubes and 
frozen at -80°C immediately after emergence. Parasitoid species and sex were identified and 
morphometric parameters (hind tibia length, forewing area) were estimated using the same 
image analysis method detailed above. Fresh body mass was measured with a microbalance 
(Sartorius M4 ± 0.001 mg). Lipid reserves at emergence were then quantified through a 
colorimetric technique developed for mosquitos and modified for parasitoid lipid analysis 






The monitored cereal fields were located in landscape sectors ranging from structurally 
simple (5% natural and semi-natural landscape elements) to structurally complex (up to 80% 
natural and semi-natural landscape elements). For each field, the proportion of natural or 
semi-natural elements (woods, hedgerows, permanent grasslands, grassy strips) was 
calculated using buffer zones radius equal to 100, 300 and 500 m, representing three spatial 
scales (Chaplin-Kramer et al., 2011; Thies et al., 2005). This percentage of non-arable 
elements was considered an indicator of landscape complexity as agricultural practices such 
as ploughing and harvesting may strongly affect agricultural landscape organisms, and this 
parameter is a good predictor of habitat type diversity and habitat isolation (Thies et al., 
2005). In addition, the percentage of cereal crops in those buffer zones was calculated as a 
more specific landscape variable expected to have an impact on cereal aphid and parasitoid 
populations. Those two landscape variables were measured at each buffer scale for each field 
except for the VCG site in 2011, where the land use measurements corresponding to the 
buffer radius of 500 m were not performed due to cartography limitations. We quantified 
landscape data using Quantum GIS 1.8.0 Lisboa (Quantum GIS Development Team, 2013) 




All data analyses were performed using R software and R packages MuMIn, lme4, FD, 
languageR (Baayen, 2007; Barton, 2011; Bates et al., 2011; R Development Core Team, 
2011).  
Generalized linear mixed models were performed to assess factors influencing the 
variability of each biological trait measured (body size, forewing area, longevity, lipid 
reserves at emergence, sex-ratio). A square root transformation of lipid concentration data 
was performed to fit a normal distribution. In each model, the percentage of natural/ semi-
natural elements and the percentage of cereal crops at all three scales were included as fixed 
factors, and so were the interactions of those landscape variables with parasitoid species. 
Other fixed the factors used were: year of sampling, geographical site, host species, parasitoid 
species, parasitoid sex (for the body size, forewing area, longevity and lipid reserve models), 
left hind tibia size (for the forewing area, longevity and lipid reserve models), fresh mass 
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(lipid reserve model), as well as interactions between parasitoid species and sites, and 
parasitoid species and host species. Through these trait models, the occurrence of the 
following trait correlations was tested: forewing area and body size, longevity and body size, 
longevity and body size, lipid amount and body size, lipid amount and fresh mass. Even 
though some of those correlations have been demonstrated in the literature (e.g., body size 
and longevity; Noda & Nakamura, 2004), those traits are not always correlated (Coombs, 
1997). 
 In each model, fields corresponding to all three sites were used as a random factor. In the 
lipid reserve estimations, a considerable amount of results was only obtained for the “Ar” site 
and three parasitoid species (A. avenae, A. ervi, A. rhopalosiphi); therefore, only those 
parasitoid species were considered in that model and the geographical site factor was not 
tested. For each trait, a global model was done and a set of partial models was generated 
containing combinations of the chosen factors in the global model. The best models were 
chosen based on Akaike’s information criterion (AIC), considering sample sizes were 
sufficiently large (Hurvich & Tsai, 1995), and provided that the next best model was not 
significantly different based on a two-way ANOVA between models (in which case, the next 
best model was selected). P-values for each fixed factor were calculated based on the t-
statistic, except for the sex-ratio model (binomial distribution), for which the p-value was 
based on a z-test.  
To assess functional diversity in parasitoids in each site and each year, we calculated the 
following indices: functional evenness (FEve) and functional divergence (FDiv) (Villéger et 
al., 2008) as well as Rao’s quadratic entropy (Q) (Botta-Dukat, 2005). Those indices allow an 
estimation of functional diversity based on multiple traits while taking into account the 
relative abundances of each species. In this study, four functional traits (body size, forewing 
area, longevity, sex-ratio) were used to calculate those indices (lipid amount was not 
considered for this analysis since it was measured at a single site). Mean trait values for each 
species were calculated based on all trait measures performed and used in functional diversity 
estimations. Functional evenness measures the regularity in the distribution of abundance 
within the functional trait space covered by the whole community (functional richness) and its 
value varies from 0 to 1; it approaches 1 when the functional trait gradient is evenly covered 
by the abundance of each species, and it tends to 0 when a high proportion of abundance is 
concentrated on one side of the functional trait gradient (Villéger et al., 2008). Functional 
divergence also varies from 0 to 1; its value decreases when the most abundant species are 
closer to the middle of the functional trait spectrum, and it approaches one when abundant 
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species have extreme trait values. Rao’s quadratic entropy Q corresponds to another measure 
of functional diversity, expressed by the sum of dissimilarities between traits weighted by the 




Aphid-parasitoid community structure 
 
A total of 1906 primary parasitoids (Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae) were 
identified (Table 1). Five parasitoid species were identified: Aphidius avenae Haliday, A. ervi 
Haliday, A. rhopalosiphi De Stefani-Perez, Ephedrus plagiator Nees and Praon volucre 
Haliday. All five species were found at the three sites, but their frequencies varied strongly 
between sites and between years. For example A. avenae represented 15.5% of the monitored 
parasitoids in “Ar” in 2011, and 73.5% in 2012 at that same site, while occurring at very low 
frequencies at the other two sites.  
 
Table 1. Total parasitoids and parasitized aphids monitored in each site (“Armorique”: Ar, “Plaine 




  Ar PVS VCG Ar PVS VCG 
Total parasitoids 413 78 74 633 266 442 
Aphidius avenae 15.50 0.00 0.00 73.46 4.14 1.81 
A. ervi 16.22 15.38 12.16 14.53 12.41 32.35 
A. rhopalosiphi 60.77 19.23 48.65 8.37 40.23 60.63 
Ephedrus plagiator 0.00 3.85 31.08 1.74 1.13 1.13 
Praon volucre 7.51 61.54 8.11 1.90 42.11 4.07 
Total aphids 331 60 65 623 255 431 
Metopolophium dirhodum 44.71 10.00 9.23 88.12 86.27 8.82 
Rhopalosiphum padi 0.00 5.00 3.08 0.16 0.39 0.23 
Sitobion avenae 55.29 85.00 87.69 11.72 13.33 90.95 
 
Among aphid mummies corresponding to sampled parasitoids, a total of 1765 were 
identified for species: 967 corresponding to the species Metopolophium dirhodum W., 790 
individuals for the species Sitobion avenae F., and only 8 individuals were identified as 
Rhopalosiphum padi L. (Table 1). Rhopalosiphum padi was therefore excluded from the 
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analysis. Similarly to the parasitoid guild, aphid relative abundances varied strongly from year 
to year and between sites (Table 1). 
Life history trait driving factors and trait correlations 
 
Interannual variations were generally significant in four out of the five tested models 
(Table 2). In 2012, parasitoids were significantly larger (body size, forewing area), lived 
longer and had greater lipid reserves (Figures 1, 2) than parasitoids sampled in 2011. 
However, the sex-ratio of the parasitoid guild did not vary significantly in between years.  
 
Table 2. Fixed factors in the generalized linear mixed models for each parasitoid life history trait 
studied. Colons indicate interactions between two factors. %Cereal and %Nat correspond to the 
percentage of cereal crops and to the percentage of natural and semi-natural landscape elements 
surrounding the fields, respectively, within a buffer zone of a 100, 300 or 500 m radius. Blank spaces 
indicate fixed factors that were absent in the selected models for a given trait. For factors where 
multiple values are possible (e.g., parasitoid species), asterisks denote that at least one value was 
significantly different from another. Significance values derived from GLMMs. NS  non-significant, * p < 
0.05, ** p < 0.01, *** p < 0.001. 
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Figure 1. Interspecific comparison of three parasitoid life history traits (body size, forewing area, 
longevity) in three sites (Ar, PVS, VCG) in 2011 and 2012. Different letters indicate significant 
differences in pairwise comparisons between sites (made by applying each best generalised linear 
mixed model to the different sites each year, two by two). Under-represented species (N < 10) in each 




Figure 2. Lipid amount (+- SE) in emerging parasitoids sampled in the “Ar” site in 2011 and 
2012. No significant interspecific differences were found in the generalised linear mixed model. There 
was significant global difference between 2011 and 2012 (p-value < 0.001).  
 
The regional factor was also a driving factor (Table 2) for body size, forewing area and 
sex-ratio: in “Ar”, the parasitoid guild had longer tibias and larger forewing areas than at the 
other two sites, and females were more abundant at this site and at “VCG” than at “PVS”. 
There was also a significant interaction between parasitoid species and site, with P. volucre 
presenting larger wings in “VCG” than at other two sites; however, the sample size 
corresponding to this species was small (only 12 P. volucre individuals had their wings 
measured for this site, out of 166 individuals of this species). 
The host species was a significant factor in the longevity model: parasitoids resulting 
from S. avenae presented a higher longevity, all species considered together (Table 2). An 
interaction between host species and parasitoid species was also significant in the sex-ratio 
model: A. ervi presented a sex-ratio biased towards the male sex when parasitizing S. avenae, 
compared to the sex-ratio this parasitoid species presented when parasitizing M. dirhodum.  
Parasitoid species presented significant differences in body size, forewing area, longevity 
and sex-ratio (Figure 2, Table 2). The larger (body size, forewing area) species Aphidius 
avenae and A. ervi also showed a significantly higher longevity than the smaller ones (A. 
rhopalosiphi, E. plagiator, P. volucre), even there was no correlation between tibia length and 
longevity (Table 2). No interspecific differences were detected in the lipid reserve model 
(Figure 1) for the three species tested (A. avenae, A. ervi, A. rhopalosiphi). Consequently, 
some species lived longer than others, while presenting the same amount of lipids after larval 
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and pupal development. Parasitoid females were larger than males, but males had higher 
longevity and slightly bigger forewing areas (Figure 3, Table 2).  
 
 
Figure 3. Traits of parasitoid females and males: (a) body size, (b) forewing area, (c) longevity. 
Generalised linear mixed model significance: *** < 0.001. Error bars: standard error. 
 
Some morphological traits were significantly correlated: the hind tibia length was found 
to be a significant fixed factor in the forewing area model, with bigger individuals also having 
larger wings. Fresh mass was also a significant fixed factor in the lipid reserves model, as 
heavier individuals presented a higher amount of total lipids at emergence. In this model the 
tibia length was not found to be significant.  
The landscape variables (cereal crop cover, natural and semi-natural element cover) were 
only selected for the best models and significant for one of the five studied traits: sex ratio 
(Table 2), according to the model selection based on AIC. In this sex-ratio model, cereal crop 
cover effects at the scales of 100 and 500 m radius had significant, but with opposite 
tendencies: at 100 m, the female-to-male ratio was smaller with increasing cereal crop cover, 
and at 500 m this ratio and cereal crop cover were positively correlated (Table 2). 
In this study, annual and regional contexts were determinant in most of the functional 
traits tested. Host species played a significant role in determining longevity. Interspecific 
differences in traits were detected among parasitoid species, and those differences varied 
according to host and site effects. One significant interaction between the parasitoid species 
and the site factors was found; in other models, this interaction was not significant: 
interspecific differences were constant between sites. Trait correlations were found between 
tibia length and forewing area, and fresh mass and lipid amount at emergence. Landscape 






Functional divergence (FDiv), which is linked to the distance of the traits of highly 
frequent species to the center of the functional space (Mouchet et al., 2010), was close to 1 at 
the site Ar and lower at the two other sites in both years (Table 3). Functional evenness 
(FEve) strongly varied at each of the three sites between 2011 and 2012; Ar and VCG 
presented a decrease in FEve from 2011 and 2012 and the opposite trend was observed in 
PVS (Table 3). Rao’s quadratic entropy Q, which measures the mean functional distance 
between two random individuals (Mouchet et al., 2010), decreased at each of the three sites 
from 2011 to 2012, particularly at the sites Ar and VCG (Table 3).  
 
Table 3. Functional diversity metrics and species richness for each site (Ar, PVS, VCG) and each 
year (2011, 2012).  FDiv: functional divergence, FEve: functional evenness, Q: Rao’s quadratic 
entropy, S: species richness. 
 
    FDiv FEve Q S 
2011 Ar 0.96 0.74 2.60 4 
 
PVS 0.72 0.41 1.54 4 
  VCG 0.84 0.73 2.52 4 
2012 Ar 0.97 0.41 1.22 5 
 
PVS 0.53 0.86 1.47 5 






The functional diversity of communities is influenced by interspecific interactions and 
environmental deterministic factors. On the one hand, species belonging to a guild may 
present contrasting functional traits as a means of niche differentiation, thus coexisting whilst 
exploiting the same class of resources. On the other hand, functional traits in a local context 
may converge to a narrow range of values due to environmental filtering. Parasitoid species 
may present divergent functional traits that allow a partitioned exploitation of a common host 
resource, and at the same time they might be particularly influenced by environmental 
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changes that can result in trait convergence, as predicted by the trophic rank hypothesis for 
upper-trophic level organisms (Holt et al., 1999). In this study, we investigated the factors 
driving functional traits in a parasitoid guild, by assessing interannual and regional variability 
in traits and to what extent environmental context modulates parasitoid traits, mediated by 
landscape complexity and bottom-up effects linked to the host species, while also testing for 
interspecific differences and trait correlations. Lastly, we assessed spatiotemporal variability 
in functional diversity, by comparing functional diversity indices in different regional 
contexts and years.  
 
Parasitoid species traits and trait trade-offs  
 
Niche theory predicts that species exploiting shared resources in limited quantity cannot 
coexist without at least partial differentiation in realized niche space, which can be induced by 
competitive pressure (MacArthur & Levins, 1967). Our results showed interspecific contrasts 
in parasitic functional traits among species exploiting cereal aphids, indicating contrasted 
realized niche spaces. Aphidius avenae and A. ervi presented the highest values for body size, 
forewing area, and longevity; A. rhopalosiphi also had a high longevity, but an intermediate 
body size and the smallest forewing area among all parasitoid species. Ephedrus plagiator 
presented the smallest body size and the shortest life span under starvation conditions, while 
Praon volucre had intermediate values for the traits tested. There were also interspecific 
differences in sex-ratio, which could be linked to contrasting population densities and local 
mate competition (Charnov, 1982; Godfray, 1994). Interspecific differences in traits are 
mainly due to a differential allocation of resources between traits (Le Lann et al., 2012).  
Trait correlations were observed between forewing area and body size and between lipid 
reserves at emergence and fresh mass when taking into account trait values for the entire 
parasitoid guild. Body size was not a significant factor driving lipid reserves, and three 
Aphidius species possessing distinct body sizes presented similar quantities of lipids at 
emergence. It can be inferred that smaller parasitoids had larger relative lipid reserves 
compared to total body size than bigger ones. Even though parasitoid longevity was not 
significantly driven by body size, the bigger parasitoid species tended to have longer life 
spans under starvation conditions; one can expect a differential investment in longevity and 
other life-history traits, such as fecundity, between parasitoids of distinct body sizes 
(Flanders, 1950; Jervis & Ferns, 2004). Such interspecific differences in life-history traits 
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reflect contrasting strategies in resource allocation, and therefore may result in niche 
differentiation under field conditions. Indeed, in species competing for one or few resources, 
functional diversity and niche differentiation can be attained and maintained through the 
existence of trait trade-offs, even without resource partitioning (Edwards & Stachowicz, 
2010). 
Functional divergence was lowest in PVS, where species with extreme life-history trait 
values such as A. avenae and E. plagiator were less abundant compared to species occupying 
middling positions in the parasitoid functional diversity spectrum, such as A. rhopalosiphi and 
P. volucre. Functional evenness and Rao’s quadratic entropy Q strongly varied between 2011 
and 2012 at the three sites, indicating that the distribution of differences in functional traits in 
the parasitoid guild was affected by the regional and annual environmental context. However, 
there were generally no parasitoid / site interactions; consequently, interspecific niche 
differences did not change significantly across sites. Therefore, differences in functional 
diversity values between communities can mostly be attributed to strong fluctuations in 
parasitoid relative abundances.  
Environmental filtering: annual and regional contexts 
 
Four out of five life-history traits tested varied significantly between the years of 2011 
and 2012, indicating a global parasitoid guild response to factors that can vary from year to 
year. This could be a result of climate differences between years, as aphid parasitoid life-
history traits such as emergence rate, development time, growth rate, fecundity, metabolic rate 
and longevity have been reported to vary significantly according to temperature variations in 
the range of 10 to 25 degrees (Le Lann et al., 2011b). In this study, the year of 2012 seemed 
to be more favourable to the parasitoid guild as a whole, with bigger body sizes, larger wing 
areas, higher longevity under starvation conditions and higher lipid reserves at emergence. 
However, no year effect on the sex-ratio was observed. Even though both plant and animal 
populations may have a strong interannual variability in traits linked to survival and 
reproductive ability (Rees & Ellner, 2009), most studies demonstrating this variability focus 
on plant functional traits (e.g. Campioli et al., 2009; Hulshof et al., 2012). Our results indicate 
that environmental deterministic factors that vary from year to year can play a major role in 
parasitoid trait values, with potential implications in the ecosystem services provided by these 
organisms.   
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Parasitoid body size, forewing area and sex-ratio differed between sampled sites, but 
there were no significant differences in longevity. Parasitoids sampled in “Ar” were larger 
and had broader wings than parasitoids from the two other sites. This suggests that trait 
differences are mostly a product of the guild response to regional factors as a whole. 
Interregional differences may be a result of different climate conditions linked to the 
contrasted latitude of the three sampled sites, to the different landscape contexts of those sites, 
to differences in regional host quality, or to a combination of those factors. Landscape filters 
may affect distinct functional traits differently; in a previous study on fruit fly parasitoid 
Leptopilina heterotoma (Hymenoptera: Figitidae), no differences were found between 
populations from four sites along a 300 km gradient for several fitness traits, including 
longevity under starvation conditions (Vuarin et al., 2012), but there were interregional 
intraspecific differences in wing load, a morphometric trait linked to dispersal (Gilchrist & 
Huey, 2004). This underlines the importance of studying multiple traits, as functional 
differences between guild members may not express themselves equally across all functional 
traits.  
Landscape complexity factors were generally non-significant in the GLMMs in this 
study, for all traits tested except parasitoid sex-ratio. Cereal crop cover was linked to a sex-
ratio biased towards male production at a small scale (100 m radius surrounding monitored 
crops), but this relationship was non-significant at a broader scale (300 m radius) and the 
tendency was contrary at the scale of 500 m, where an increase in cereal crop surface was 
linked to a higher female-to-male ratio. In arrhenotokous parasitoids, there can be a high 
occurrence of sib-mating, especially when hosts are patchily distributed, which is often the 
case in aphids (Meunier & Bernstein, 2002; Völkl et al., 2007). Due to this type of mating and 
to consequent local mate competition (Charnov, 1982), sex-ratios tend to be female-biased, 
but decrease as a function of parasitoid density (Meunier & Bernstein, 2002). Parasitoid 
density has been previously reported to increase with non-crop cover in circular landscape 
sectors of 0.5 to 2 km diameter (Thies et al., 2005). Our results suggest that landscape 
complexity effects on parasitoid density may indeed modify sex-ratio, and that this influence 
is scale-dependent. Effects of natural and semi-natural element cover on this trait were not 
significant, which indicates that cereal crop cover is a more powerful landscape complexity 
variable in explaining parasitoid sex-ratio in this host-parasitoid system. Studies have shown a 
positive correlation between landscape complexity and parasitoid density (Langelotto & 
Denno, 2004; Thies et al., 2005) and parasitism rates (Gagic et al., 2011; Jonsson et al., 
2012). On the other hand, host-parasitoid food web complexity has been shown to be 
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negatively correlated with landscape complexity (Gagic et al., 2011), showing the impact of 
landscape composition on those trophic interactions. Also, parasitoid community structure 
and relative abundances can be largely unaffected by landscape complexity (Vollhardt et al., 
2008). These negative, positive or neutral effects of landscape complexity on parasitoids 
underline the importance of investigating biological responses to the environment at multiple 
levels, including functional trait diversity.  
Environmental filtering effects on higher trophic level species can be mediated by 
bottom-up effects (Chaplin-Kramer et al., 2011). We aimed to test whether aphid host species 
drive parasitoid functional traits significantly in the field, taking into account that aphid 
absolute and relative abundances are affected by landscape composition and agricultural 
practices (Al Hassan et al., 2013; Aqueel & Leather, 2011; Thies et al., 2005). In this study, 
parasitoids emerging from S. avenae hosts lived longer; however, host species did not have a 
significant effect on body size, forewing area, nor lipid amount at emergence. The host 
species effect on longevity under starvation conditions combined to the lack of effect on lipid 
reserves after larval development indicate that energy consumption rates differ between 
parasitoids emerging from S. avenae and M. dirhodum. Differences in energy consumption 
rates may be linked to metabolic rates in adult parasitoids (Le Lann et al., 2011b). Indeed, the 
cereal aphid parasitoids A. avenae and A. rhopalosiphi have contrasting metabolic rates and 
life spans while accumulating a similar amount of energy resources when exploiting S. 
avenae; higher metabolic rates were associated to a greater reproductive effort and linked to 
shorter life spans (Le Lann et al., 2012a). Our results suggest that aphid host resources, which 
are heterogeneously distributed in agricultural landscapes, may be partly a vector of bottom-




In our study, interspecific trait differences were generally maintained among regional 
contexts and between years. According to these results, niche differentiation is maintained in 
different spatiotemporal contexts, but regional and temporal factors influence parasitoid guild 
trait values. Local context variables such as landscape complexity play a role in the 
functioning of parasitoid populations as evidenced by the effects on sex-ratio, but parasitoid 
body size, forewing area and longevity varied at a larger, regional scale. Functional 
differences between environmental contexts may be due to phenotypic plasticity or to local 
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adaptation. Even though parasitoid traits have been demonstrated to be highly plastic under 
laboratory conditions (Colinet et al., 2005; Daza-Bustamante et al., 2003; Le Lann et al., 
2011b), such variability may be less intensive under field conditions due to intra-guild 
interactions and niche partitioning. Investigating this matter would allow a better 
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Organisms can either evade winter’s unfavourable conditions by migrating or diapausing, 
or endure them and maintain their activities. When it comes to foraging during winter, a 
period of scarce resources, there is strong selective pressure on resource exploitation strategy. 
Generalist parasitoids are particularly affected by this environmental constraint, as their 
fitness is deeply linked to the profitability of the available hosts. In this study, we considered 
a cereal aphid–parasitoid system and investigated (1) the host–parasitoid community 
structure, host availability, and parasitism rate in winter, (2) the influence of host quality in 
terms of species and instars on the fitness of the aphid parasitoid Aphidius rhopalosiphi De 
Stefani-Perez (Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae), and (3) whether there is a detectable 
impact of host fidelity on parasitism success of this parasitoid species. Host density was low 
during winter and the aphid community consisted of the species Rhopalosiphum padi L. and 
Sitobion avenae Fabricius (both Hemiptera: Aphididae), both parasitized by A. rhopalosiphi at 
non-negligible rates. Aphidius rhopalosiphi produced more offspring when parasitizing R. 
padi compared with S. avenae, whereas bigger offspring were produced when parasitizing S. 
avenae. Although aphid adults and old larvae were significantly larger hosts than young 
larvae, the latter resulted in higher emergence rates and larger parasitoids. No impact of host 
fidelity on emergence rates or offspring size was detected. This study provides some evidence 
84 
 
that winter A. rhopalosiphi populations are able to take advantage of an array of host types 





In temperate regions, habitat conditions often shift from favourable to inhospitable 
through time and organisms must respond accordingly to maintain their populations (Danks, 
2007). This environmental instability generates selective pressure on organisms, leading to a 
number of evolutionary strategies (Cohen, 1966). Unfavourable conditions, for example those 
in winter, can either be evaded through mechanisms such as migration (Ronce, 2007) or 
phenology changes (Danks, 2007), or they can be resisted via specific adaptations. If resisted, 
organisms can either suspend their life cycle through diapause, or maintain their activities 
even during adverse periods (Colinet et al., 2010). Organisms which do perpetuate their life 
cycles without diapausing during winter must cope with a seasonal decrease in resources 
(Danks, 2007). Temporary reductions in food resources have been recognized as potential 
threat to the survival of organisms atop long food chains (Pimm & Kitching, 1987). For 
instance, Jansson et al. (1981) showed a strong link between winter mortality and the lack of 
food during winter in the tits Poecile montanus (Conrad von Baldenstein) and Lophophanes 
cristatus (L.). 
To face seasonal decreases in resource quality and quantity, organisms must exhibit 
appropriate strategies for resource exploitation. This holds true for host–parasitoid systems, in 
which the fitness of parasitoids is particularly affected by their host resource quantity and 
quality (Pannebakker et al., 2008). When foraging, parasitoids are known to be able to select 
suitable hosts on the basis of a number of factors, such as host species, developmental stage 
and age, nutritional state, or parasitism status (Majerus et al., 2000). On the other hand, a high 
degree of host selectivity may not be possible in a situation in which host availability is 
heavily limited, such as winter. An example of a perennial host pool exploited by parasitoids 
is the case of anholocyclic aphid populations, which can reproduce asexually throughout the 
year instead of producing cold-resistant diapausing eggs via sexual reproduction (Dedryver et 
al., 2001). The constant presence of such aphid populations enables non-diapausing winter 
life cycles in some aphid parasitoids, even though host densities decrease drastically due to 
lower reproductive rates (Dixon, 1987; Krespi et al., 1997). In such situations of low resource 
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density, jack-of-all-trades foraging strategies tend to outcompete specialist strategies 
(MacArthur & Pianka, 1966; Pyke et al., 1977). For that reason, we hypothesize that aphid 
parasitoids active during winter should be adapted to a sufficiently large array of hosts types. 
In Brittany (western France), cereal aphids and their ubiquitous parasitoid Aphidius 
rhopalosiphi De Stefani-Perez (Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae) can remain active 
throughout the year (Krespi, 1990). Overwintering reproduction in parasitoids plays an 
important role in suppressing early cereal aphid populations (Plantegenest et al., 2001), but 
active winter parasitoids are still scarcely studied due to winter field sampling challenges. 
Aphidius rhopalosiphi is considered a habitat specialist of cultivated and wild Poaceae, whilst 
adopting a generalist strategy in regards to cereal crop aphid species (Stilmant et al., 2008; Le 
Lann et al., 2012). Considering this host–parasitoid system, we investigated (1) the host–
parasitoid community structure under unfavourable (winter) and favourable (spring) 
conditions, in terms of species composition and abundance, and (2) whether differences in 
host quality, in terms of aphid species and instars, have ameasurable effect on the fitness of 
parasitoids. Aphidius rhopalosiphi was expected to be able to exploit all or most of the 
available host resources in winter, in response to resource scarcity. Furthermore, we tested (3) 
whether there is an impact of host fidelity on parasitism success, by determining the effects of 
a host species change (i.e., oviposition by a parasitoid female in an aphid of a species other 
than the aphid from which it emerged). A low degree of host fidelity would be advantageous 
in a situation of low host density, as depending on a single host species could increase host 
searching time for foraging parasitoids. Determining whether host quality fluctuations have an 
influence on parasitoid fitness is essential for the comprehension of their evolutionary 
strategies in response to winter conditions.  
 
Materials and Methods 
 
Estimation of host resource availability and exploitation 
 
To estimate the density and diversity of host resources for A. rhopalosiphi in cereal 
fields, aphids were sampled in an oat field near Rennes (Brittany, France) in 2010, during 
winter (22 and 28 January, 3 February) and spring (3, 5, and 12 May), and their species were 
identified. All aphids spotted, including live aphids and aphid mummies, were collected with 
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a soft paintbrush. Aphid abundances were estimated by the number of individuals found and 
collected by two people during 1-h sampling sessions. 
Aphids were kept on winter wheat [Triticum aestivum L. cv. Boston (Poaceae)] at 20 +- 
1°C in the laboratory. Parasitism rate was calculated as the number of mummies and field 
aphids that became mummies in the laboratory divided by the total number of aphids 
collected. The species of all emerging parasitoids as well as the species of all aphids, 
including mummies, were identified. The relative abundances of each parasitoid species were 
estimated by the number of individuals emerging from all parasitized aphids found. 
 
Effects of host quality and host fidelity on parasitoid fitness 
 
To test the impact of host quality on A. rhopalosiphi populations, parasitoid individuals 
emerging from field aphids sampled during winter were reared in two separate cultures, each 
containing one of the two dominant aphid species in the field during winter, Sitobion avenae 
Fabricius and Rhopalosiphum padi L. (Hemiptera: Aphididae). Rearings and all experiments 
described in this study were done at 20 +- 1 °C, 70% r.h., and L16:D8 photoperiod. Aphid 
cultures were established using non-parasitized aphids of each species resulting from the 
winter field sampling dates and refreshed weekly with newly collected aphids from the field. 
Afterwards, each field parasitoid was placed in the culture with the same aphid species from 
which it emerged (i.e., its ‘original host’). After one rearing generation, parasitoids emerging 
from laboratory mummies were collected and female–male pairs were isolated for mating for 
24 h. After that period, females were collected for experiments. 
Out of those newly obtained individuals, 20 A. rhopalosiphi females emerging from S. 
avenae mummies and 20 females from R. padi mummies were exposed to aphids of the 
original or the other host species, making four treatment groups containing 10 females each. 
Each parasitoid female was placed in a Petri dish with 10 aphids of a single species. Aphid 
instars were grouped in three categories in this study: young larvae (L1 and L2 instars), old 
larvae (L3 and L4), and wingless adults. Each of the 10-aphid groups included a random mix 
of host instars, but they included each at least one individual of each host instar group (young 
larvae, old larvae, wingless adults). Each aphid was removed from exposure after one single 
wasp sting and placed on a wheat plant individually until eventual parasitoid emergence. 
Emergence rates were measured for each treatment, not considering dead, non-mummified 
aphids. Parasitoid offspring from each treatment group had their hind tibia length measured as 
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an indicator of total body size (Godfray, 1994). Hind tibia length was measured by analysing 
pictures taken with a binocular (6.39magnified, Olympus SZ-CTV, Tokyo, Japan) linked to a 
video camera (JVC KY-F50) through the image analysis software Pegasus Pro v4 (Le Lann et 
al., 2011b). Emergence rates and offspring body size were assessed according to host aphid 
species and instar. Progeny survival and body size are two of the most common proxies used 
in the literature to describe parasitoid fitness (Roitberg et al., 2001). To estimate the effects of 
host fidelity, the impact of the original host species on emergence rates and offspring size was 




The sizes of each species of aphid and each of the three instar groups were compared 
through a two-way ANOVA. Pairwise comparisons were performed using multiple t-tests 
with the Benjamini & Hochberg correction for P-values (Benjamini & Hochberg, 1995). 
Emergence rates were assessed through a generalized linear mixed model for binomial data, 
considering original host, new host, and their interaction as fixed factors, and female 
parasitoid as a random factor. The effect of each fixed term was assessed by a likelihood-ratio 
test. Offspring body size was analysed through a saturated general linear mixed model, with 
original host, new host, offspring sex, and all interactions between those as fixed factors, and 
female parasitoid as a random factor. The best model, with only new host and offspring sex as 
fixed factors and female parasitoids as a random factor, was chosen based on Akaike’s 
information criterion, corrected for small sample sizes (AICc; Hurvich & Tsai, 1995). The 
effect of each fixed term was then assessed by a likelihood-ratio test. 
All statistical analyses were performed using R software (Barton, 2011; Bates et al., 




Estimation of host resource availability and exploitation 
 
Two species of aphids were found and collected in the field: R. padi and S. avenae. Total 
aphid abundance was very low during the three winter sampling dates when compared with 
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the three spring sampling dates (aphid totals for each sampling date: 22, 110, and 67 in 
winter; 491, 296, and 466 in spring). Rhopalosiphum padi and S. avenae population sizes did 
not follow the same trend: the R. padi sample decreased to almost zero individuals in spring 
(6, 82, and 34 individuals collected on the three winter sampling dates, 4, 1, and 1 in spring), 
whereas the S. avenae sample grew from 16–33 in winter to 295–487 in spring. Evidently, 
aphid assemblages change both in quantity and in species composition between winter and 
spring. Two species of parasitoids resulted from the aphids collected during winter: A. 
rhopalosiphi and Aphidius matricariae Haliday. Aphidius rhopalosiphi was dominant: 72% of 
all 32 emerging parasitoids; 8 of the 16 parasitoids emerging from R. padi; and 15 of the 16 
emerging from S. avenae were A. rhopalosiphi. Parasitism rates varied from 3 to 38% 
between the three winter sampling dates, both host species taken into account. 
 
Effects of host quality on parasitoid fitness 
 
Considering the impact of the parasitized host on parasitoid offspring fitness, only the 
‘new host’ factor had a significant influence on emergence rates (Χ² = 11.7, d.f. = 1, 
P<0.001), not the original host (Χ² = 0.021, d.f. = 1, P = 0.87), nor the interaction between 
original host and new host (Χ² = 0.368, d.f. = 1, P = 0.54). The lack of influence of the 
interaction between original host and new host factors indicated that changing host species 
from one generation to another did not produce detectable effects on emergence rate. 
Parasitized R. padi resulted in a greater emergence rate than S. avenae (Figure 1A). 
Emergence rates were not biased by a differential proportion of parasitoid deaths during 
pupation (GLMM for binomial data, likelihood-ratio test: (Χ² = 0.323, d.f. = 1, P = 0.57). 
The ‘new host’ factor also had a significant effect on offspring body size (Χ² = 5.22, d.f. 
= 1, P = 0.022). Parasitized S. avenae resulted in significantly larger parasitoid offspring than 
did R. padi (Figure 1B). For each instar group, S. avenae were significantly bigger than R. 
padi (young larvae: t = -3.070, P = 0.002; old larvae: t = -9.532, P<0.001; adults t = -10.507, 
P<0.001; all d.f. = 127). Offspring body size was also significantly influenced by offspring 
sex (Χ² = 6.31, d.f. = 1, P = 0.012). Female parasitoids were larger than males (mean +- SE 





Figure 1. Influence of host species onmean (+- SE) (A) emergence rate of Aphidius 
rhopalosiphi from Rhopalosiphum padi (n = 124) and Sitobion avenae (n = 118), and (B) 
offspring body size of A. rhopalosiphi resulting from R. padi (n = 65) and S. avenae (n = 24). 
Asterisks indicate significant differences (contrasts method applied to GLMM: *0.01<P<0.05; 
***P<0.001). 
 
Emergence rate for parasitized R. padi was significantly higher from young larval hosts 
than from old larvae (Χ² = 4.91, d.f. = 1, P = 0.040) or adults (Χ² = 7.96, d.f. = 1, P = 0.014; 
Figure 2A). Too few parasitoids emerged from S. avenae to draw any firm conclusion about 
this host species. Emergence rates were not biased by a differential proportion of parasitoid 






Figure 2. Influence of instar of the host Rhopalosiphum padi on mean (+-SE) (A) 
emergence rate of Aphidius rhopalosiphi developing in young larvae (n = 71), old larvae (40), 
and adults (13), and (B) offspring body size of A. rhopalosiphi developing in young larvae 
(45), old larvae (17), and adults (3).Means within a panel capped with different letters are 




We conducted a field study to assess host availability in nature and host exploitation by 
parasitoids, as well as a laboratory experiment in which we assessed the parasitoid fitness 
traits return when using the various host species and instars present during winter. Based on 
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our field data, we clearly demonstrated an increase in host density from winter to spring, as 
well as a shift in relative abundances of aphid species (hosts), as R. padi represented a larger 
proportion of the aphid community in winter than in spring. These results confirm previous 
data for winter cereal crops in Brittany (Krespi, 1990). In winter, A. rhopalosiphi emerged 
from both R. padi and S. avenae at similar rates. Variation in relative abundances as well as 
seasonal environmental condition changes could also induce a change in host quality from 
winter to spring, as previous studies indicate (Pons et al., 1993; Stilmant et al., 2008). 
In our laboratory experiments, parasitized R. padi led to the emergence of A. 
rhopalosiphi offspring twice as often as S. avenae offspring, suggesting a fitness advantage in 
exploiting R. padi for winter populations. On the other hand, emerging parasitoids were larger 
when they had developed in S. avenae. Sitobion avenae young larvae, old larvae, and adults 
were consistently bigger than those of R. padi. These observations corroborate the widely 
accepted idea that the adult body size of many parasitoid species is determined by host size 
(Sequeira & Mackauer,1992; Henry et al., 2006). Daza-Bustamante et al. (2003) found a 
similar positive relationship between the body size of the aphid parasitoid Aphidius ervi 
Haliday and the exploitation of a bigger host species, Acyrthosiphon pisum (Harris), 
compared with a smaller aphid species, S. avenae. Provided that all parasitoid stings led to 
oviposition (Outreman et al., 2001; Roux et al., 2010), our emergence rate results would 
suggest that larval parasitoid development was less successful in S. avenae than in R. padi and 
that there is selection for larger A. rhopalosiphi descendants in S. avenae. Smaller individuals 
emerging from R. padi could be a result of a nutritional constraint in that host species or, 
alternatively, of higher mortality in small parasitoids developing in S. avenae.  
Because body size is often positively correlated with fecundity in insects, in particular 
parasitoids (Sequeira & Mackauer, 1992; Awmack & Leather, 2002), producing larger 
offspring in smaller quantities could also be a viable path to reproductive success. According 
to Barrette et al. (2009), when prey defend themselves (through behavioural or physiological 
mechanisms), their profitability drops, due to the energy and time required to overcome the 
defences. Thus, A. rhopalosiphi females could either maximize their offspring fitness by 
avoiding tougher host defences and producing more offspring (when exploiting R. padi) or by 
producing better offspring (through the exploitation of S. avenae). Harvey et al. (2004) 
demonstrated a similar trade-off in the parasitoid Microplitis demolitor Wilkinson when 
exploiting its host, Pseudoplusia includens (Walker): parasitoid fitness reached its maximum 
value at an intermediate host age; larger and older hosts led to larger parasitoids, but with a 
higher pre-adult mortality rate. Our results could partially explain how A. rhopalosiphi adopts 
92 
 
a generalist strategy to its host exploitation selection whilst being a habitat specialist. 
Nonetheless, a clear demonstration of the differences in host defences between S. avenae and 
R. padi would add a valuable element to this investigation. In addition, fully testing whether 
the degree of host specialization of A. rhopalosiphi varies between winter and spring will be 
another important prospect in understanding the host exploitation strategy of this species. 
Stilmant et al. (2008) demonstrated no differences in the proportion of aphid species R. 
padi, S. avenae, and Metopolophium dirhodum Walker parasitized, following stinging by A. 
rhopalosiphi females. In Aphidius species, effective oviposition in non-parasitized hosts 
following a single sting occurs systematically at a high frequency (Outreman et al., 2001; 
Roux et al., 2010). Assuming all hosts are parasitized at similar rates after oviposition, the 
superior emergence rate of A. rhopalosiphi when exploiting R. padi in our study could be 
explained by differences in host quality (Garratt et al., 2010a).Different aphid clonal lineages 
can present unequal degrees of resistance to parasitoid development, which can be linked to 
the presence or absence of bacterial symbionts (Oliver et al., 2005). Certain aphid secondary 
symbionts, such as Candidatus Hamiltonella defensa, are at the origin of those host 
compatibility differences (Ferrari et al., 2004; Oliver et al., 2005; Alkhedir, 2009; Vorburger 
et al., 2009). Differences in host quality could also be explained by the parasitoid’s ability to 
exploit a given host – it can be hypothesized that winter A. rhopalosiphi are more likely to 
achieve parasitism success when parasitizing winter R. padi than when parasitizing winter S. 
avenae, by surviving immunological defences more often. 
Emergence rate was at its highest when parasitism involved the youngest aphids and 
decreased with later instars. Colinet et al. (2005) argue that host quality changes through 
aphid development depending on factors such as susceptibility to injuries when ovipositing, 
amount of host energy resources, host immune system, or behavioural defences, as well as 
metabolic and nutritional changes reproducing aphids undergo. Overall, aphids of 
intermediate instars are generally considered to have the most value for parasitoids (Colinet et 
al., 2005; Tahriri et al., 2007). Nevertheless, previous studies have also reported the 
occurrence of a parasitism rate peak at early aphid development stages (Walker & Hoy, 2003; 
Wyckhuys et al., 2008). In this study, each aphid was stung only once; in other words, even 
though later instar aphids resisted parasitoid contact more often, unavoidable parasitoid stings 
mean behavioural defences are unlikely to be the explanation of the different emergence rates 
observed. The decrease in host quality with age can probably be attributed to an internal 
hostmechanism, such as immune resistance or metabolic changes. 
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Parasitoid size is often positively correlated with host age at parasitization, as older hosts 
are mostly larger than young hosts (Chau & Mackauer, 2000; Cloutier et al., 2000; Lin & 
Ives, 2003; Walker & Hoy, 2003). However, even if host size increases with age, this does not 
necessarily mean improvement in host quality (Harvey et al., 2004; Colinet et al., 2005). 
Young larvae may lead to larger parasitoid offspring associated with a longer development 
time (Colinet et al., 2005), whereas in other cases, parasitoids exhibit a larger body size and a 
shorter development time when parasitizing younger instars (Harvey et al., 1999). According 
to Colinet et al. (2005), parasitoid larvae developing in adult aphids could face competition 
with aphid embryos for resources. Furthermore, immune systems are often stronger in adult 
hosts (Walker & Hoy, 2003) and aphids approaching reproductive age can undergo changes in 
the allocation of resources to their different tissues (Brough et al., 1990). Consequently, 
nutritional resources available for developing parasitoid larvae do not increase in a linear 
fashion with host size. In this study, the exploitation of young larvae was advantageous 
concerning both the number of descendants and their body size, indicating that earlier 
development stages represented more suitable hosts in this case. In some cases, parasitizing 
early-instar hosts with a suboptimal amount of energetic resources can represent a heavy 
constraint on the development of koinobiont parasitoids (Harvey, 2005). This does not seem 
to apply in this particular host–parasitoid system, where results were optimal when younger 
hosts were parasitized. This could be explained by a weaker immune system in younger hosts, 
or even by the occurrence of competition with aphid embryos in older host instars (Colinet et 
al., 2005). 
Original host species had no influence on emergence rate or offspring body size, which 
indicates a low or non-existent degree of host fidelity in this host–parasitoid system. In a 
study by Henry et al. (2008), laboratory populations of A. ervi showed an increased degree of 
host fidelity (assessed through oviposition latency and host rejection) after being kept isolated 
on single host species for 50 generations. Furthermore, that study showed a significant 
increase in mummy production just one generation after a host species change. In our study, 
oviposition on a host different from the original species did not produce detectable results 
when it comes to fitness, which indicates an absence of winter subpopulations of A. 
rhopalosiphi that are host specialists in the field. Apparently, A. rhopalosiphi females could 
shift indiscriminately between R. padi and S. avenae through generations, which could be 
advantageous in an unfavourable environment with limited host resources. This lack of host 
fidelity, as our results on emergence rates and offspring body size, does not suggest a clearly 
advantageous host species. All in all, there is strong evidence that this winter A. rhopalosiphi 
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population is able to take advantage of the different host species and larval instars that can be 
found in the field, which could be linked to a generalist strategy of host exploitation. 
Such versatility seems to be an appropriate response to the poor amount of hosts in the 
field during winter, as hypothesized. These results contribute to the comprehension of the 
ecology of winter active parasitoids, which is still poorly studied in spite of its importance to 
the biological control of spring pest populations. Indeed, winter is a crucial season for aphid 
population dynamics and the outcome of spring outbreaks. For this reason, even though 
winter sampling can be difficult due to low aphid density, it is important to investigate the 
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The coexistence of species that exploit the same class of limited ressources depends on 
partial niche differentiation. Climate changes may introduce novel species into the equation 
through distribution or phenology changes, generating new competitive pressure over limited 
resources. In the case of the cereal aphids-parasitoids system in Brittany, France, the 
parasitoid species Aphidius avenae Haliday has been known to adopt a diapausing strategy 
outside of newly-sown cereal crops, until recent reports of active winter populations of this 
species in that habitat. In this study, we investigate how the addition of this species in the 
winter parasitoid guild may change the structure of the aphid-parasitoid food web in winter 
and the host exploitation strategies of previously occurring parasitoids. We also test whether 
active winter A. avenae population occurrences can be linked to climate warming, as this 
species was shown to be less resistant to cold temperatures than its most frequent competitor 
in that habitat, Aphidius rhopalosiphi De Stefani-Perez. Average winter temperatures in 
Brittany have increased from 1950 to 2013, and A. avenae populations were reported in large 
numbers in the winters of 2011/12 and 2012/13. This parasitoid species was mostly associated 
with Sitobion avenae Fabricius and Metopolophium dirhodum Walker, while the intrinsically 
generalist species A. rhopalosiphi was restricted to the exploitation of Rhopalosiphum padi L. 
in the presence of its new competitor. The degree of parasitoid ecological specialisation in 
food web data between low (winter) and high (spring) host density contexts has also been 
compared. Winter food webs presented lower proportional similarity index values than those 
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of spring populations, reflecting a higher degree of compartmentalization in host-parasitoid 
interactions. The relative abundance of A. avenae was negatively correlated to that of the host 
R. padi, which was positively correlated with the relative abundance of A. rhopalosiphi. 
Parasitoid and aphid abundances responded significantly to changes in daily high 
temperatures, suggesting that the host-parasitoid community structure can be partly predicted 
through climate data. This study demonstrates how climate change can modify the complex 
interspecific relationships in host-parasitoid systems, through a change in phenology and in 




Within a guild, species exploit a class of resources, in a similar fashion, thus being 
ecologically linked by an interaction of interspecific competition (Root, 1967; Wilson, 1999). 
When using a common class of resources under similar environmental conditions, species 
present overlapping fundamental niches (Hutchinson, 1959). However, only a fraction of this 
fundamental niche space is truly occupied by species under natural conditions, due to biotic 
and abiotic environmental constraints: their realized niche. This reduction of the niche space 
under environmental influences corresponds to the process of ecological specialization 
(Devictor et al., 2010; Futuyma, 2001). Among such influences, interspecific competition 
prevents species coexisting and sharing a limiting resource from occupying the exact same 
realized niches; for this coexistence to be possible, niche partitioning must occur (MacArthur 
& Levins, 1967). Therefore, competitive exclusion could be limited by a process of partial 
ecological species specialization within a guild, which can happen through a reduction in the 
range of resources exploited by each guild member (Futuyma, 2001). 
Specialist strategies evolve in function of a trade-off between their ability to exploit an 
array of resources and their efficiency in using each resource (Clavel, 2007). Indeed, 
specialists are generally more efficient when exploitating the resources in which they 
specialise, but this is counterbalanced by their inability to exploit a larger range of resources 
(Poisot et al., 2011; Clavel, 2007). The evolution of generalist and specialist strategies 
depends on the optimal exploitation of resources, according to the optimal foraging theory 
(Bolnick et al., 2003; MacArthur & Pianka, 1966). This theory predicts that generalist and 
specialist strategies are developed in order to maximise the profitability of the available 
exploitable resources, which corresponds to their net energy gain divided by the 
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handling/searching time of the item; for example, generalists present short handling and 
searching times while including a wide range of items with relatively low energy value in 
their diet, while specialists typically consume high yield resources and present longer 
handling times (MacArthur & Pianka, 1966). This resource exploitation strategy also depends 
on environmental constraints, such as intra-guild competition: species known as generalists 
may be restricted to the exploitation of fewer resources due to the presence of competitors, as 
a result of niche partitioning. Environmental constraints related to spatio-temporal 
fluctuations in the exploited resources may also influence the breadth of the realized niche 
(Poisot et al., 2011). For example, populations of the shore crab Carcinus maenas L. 
specialise on medium-sized prey in high resource density situations, but adopt a generalist 
strategy toward prey size when resources are scarce (Elner & Hughes, 1978). Therefore, the 
rate of encounters may influence the degree of ecological specialisation. Resources can 
fluctuate heavily in space and time, shaping the exploitation strategy of organisms. Notably, 
in temperate regions, there can be a seasonal shortage in resource availability when such items 
are dependent on temperature; for example, ectothermic prey may considerably decrease in 
number in periods of low temperature (Danks, 2007).  
In response to unfavourable winter conditions, ectotherms may migrate or present an 
adaptation known as diapause: a physiological state in which metabolic rates decrease and 
resistance to extreme low temperatures increases (Hance et al., 2007). Diapause enables 
organisms to survive harsh abiotic conditions and to cope with a seasonal decrease in food 
resources. Under mild climate conditions, organisms may instead maintain their regular 
activities, but at a lower rate, during winter (Colinet et al., 2010; Hance et al., 2007). For 
organisms that remain active during winter, a suitable resource exploitation strategy is 
necessary according to the constraints related to low resource density and competition.  
In the current climate change context, global average temperatures have increased by 
about 0.8°C since the beginning of the 20th century, and a further increase of 3°C is predicted 
to take place by the end of the 21st century (IPCC, 2007). This general rise of temperature is 
spatially heterogeneous as some regions of the globe, such as Western Europe, may 
experience more intense warming than others (EEA, 2012; IPCC, 2007). This is the case of 
the region of Brittany, France, where climate studies suggest that climate change is likely to 
be characterized by an increase of the mean temperature and the occurrence of extreme events 
like heat waves (Mérot et al., 2013; Vautard et al., 2013). Climate changes have produced a 
number of consequences in natural ecosystems and generally threatened biodiversity (EEA, 
2012; Jones et al., 2013; Parmesan & Yohe, 2003). Therefore, one of the most important 
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challenges of ecology is to predict such consequences. Ecological consequences of global 
warming include shifts in boundaries of the geographical range and in the abundance of some 
species. For example, the butterfly Pararge aegeria L. (Lepidoptera: Nymphalidae) has had a 
well-documented geographic expansion in the last decades (Hill et al., 1999; Pollard et al., 
1996). Other notable consequences are related to changes in phenology; for example, the 
timing of events such as reproductive calling in frogs or flowering periods in plants can be 
significantly altered (Fitter & Fitter, 2002; Gibbs & Breisch, 2001; Jeffs & Lewis, 2013; van 
Asch et al., 2007, 2013). Due to modifications in distribution, abundance and phenology of 
species, climate changes are expected to severely impact the composition and structure of 
communities and guilds, as well as the functioning of ecosystems (Yang et al., 2011).   
Parasitoid guilds are an interesting model to study the impact of climate conditions on 
interspecific interactions and community structure due to their intimate eco-evolutionary 
relationship with their host resources and to intra-guild competition (Godfray, 1994). 
Parasitoid species exhibit a varying host range and different degrees of ecological 
specialisation. In winter, host specialisation may depend on the overwintering strategies of the 
species in the parasitoid guild; realized ecological niches are certainly shaped differently 
depending on whether a species adopts a diapausing strategy or if they continue to exploit 
host resources in winter. Species like the Poaceae aphid parasitoid Aphidius rhopalosiphi De 
Stefani-Perez (Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae) have been reported to present a 
predominant diapausing strategy in Belgium (Legrand et al., 2004), while diapause in the 
same species occurs at considerably lower rates in regions of milder climates such as Brittany 
(Krespi et al., 1997). In Brittany, Aphidius avenae Haliday, a species known to be less 
resistant to colder temperatures than A. rhopalosiphi (Le Lann et al., 2011a), has previously 
been reported to always enter diapause during winter (Krespi, 1990; Krespi et al., 1997), but 
recent studies reveal that this species can be active some years during winter periods, 
probably due to winter climate changes. The number of parasitoid species exploiting the low-
density resource pool in this season is therefore enlarged. We predict that the addition of A. 
avenae to the parasitoid guild during winter would influence the structure of host-parasitoid 
trophic relationships and potentially the ecological specialisation in host resources as a result 
of an increase of the pressures linked to intra-guild competition. We compare the composition 
and the structure of aphid host-parasitoid systems in cereal fields, a habitat where A. avenae 
and A. rhopalosiphi coexist while sharing common resources, under the contrasting 
environmental conditions of winter (low aphid density and temperature) and spring (high host 
density and temperature, and a context in which A. avenae and A. rhopalosiphi are known to 
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coexist), in order to assess the degree of ecological specialisation in those contexts. Finally, 
we test the hypothesis that the new occurrence of this parasitoid species in winter is linked to 




Figure 1. October-March mean high high (above) and low (below) temperatures for the 1949-
2013 period recorded in the weather station of Dinard-Pleurtuit, France. Deviations from long term 
average.  
 




Parasitoids and their cereal aphid hosts (Hemiptera: Aphididae) were sampled in winter 
wheat, oat and triticale fields in the Long Term Ecological Research (LTER) site 
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“Armorique” (48°29', -01°35'), located in Brittany, northwestern France, during the cold 
season (October-March) of four years: 2009/10, 2010/11, 2011/12 and 2012/13. In early 
winter, due to cold temperature and seed chemical treatment, aphid colonisation in cultivated 
cereal crops is very limited. Furthermore, cereal aphids are known to sometimes overwinter in 
alternative host plants, migrating to cultivated cereals around mid-May (Honek et al., 2006); 
changes in host plant preference have been linked to changes in aphid behaviour (Glinwood & 
Pettersson, 2000). For those reasons, a limited number of fields presenting sufficiently dense 
aphid populations could be selected for this study, due to the sampling effort required: one 
field in 2009/10, two fields in 2010/11, 2011/12 and 2012/13, for a total of 7 cereal fields, all 
located in the LTER “Armorique”. In 2009, sampling was performed in three dates (22 and 28 
January, 3 February); in the following years, sampling was performed on a weekly basis or 
once every two weeks, depending on weather conditions, from the end of November (when 
winter cereal crops are sufficiently grown, which host plants reaching a size of 10 cm, and 
colonized by aphids and their natural enemies) to the beginning of March.  
In each sampling period, aphids and aphid mummies were collected at random sectors of the 
sampled fields. For 30 to 40 minutes in each sampling period, a maximum number of random 
plants were thoroughly examined for aphid presence by two people. All aphids spotted, 
including live aphids and aphid mummies, were collected with a soft paintbrush. Live aphids 
were kept on winter wheat [Triticum aestivum L., cv. Boston (Poaceae)] in the laboratory, at 
20 +-1°C for a maximum of 14 days until mummification. Mummies resulting from those 
parasitized live aphids and mummies directly collected from the field were kept in gelatine 
capsules until parasitoid emergence. Adult parasitoids and aphid species were identified based 
on morphological characters. Hyperparasitoids emerging from collected aphids were counted, 
but not considered in the food web analysis due to their low number. 
To compare the structure of the host-parasitoid community between winter and spring, cereal 
(winter wheat, oat, barley, triticale) fields were selected for monitoring in the same LTER site 
in spring 2011 (10 fields) and spring 2012 (7 fields). The spring sampling period started mid-
May and ended mid-June, which represents a period in which aphid hosts and primary 
parasitoid are abundant in cultivated cereals and secondary parasitoids (hyperparasitoids) are 
not frequent yet. Aphid mummies were collected in spring cereal crops and kept in the 
laboratory under the same conditions as detailed above until parasitoid emergence and aphid 
and parasitoid species identification. Potentially parasitized aphids that were not mummified 
were not collected in spring, as parasitoids emerging from the mummies collected were 






Meteorological data for the cold seasons (October-March) were recorded and analysed at two 
automatic weather stations of Météo-France located 40 kilimeters away from the sampling 
fields: Rennes-Saint Jacques (48°11,-1°67) for seasons 2009/10 and 2010/11 and Dinard-
Pleurtuit (48°63,-2°05) for seasons 2011/12 and 2012/13. For each sampling season, mean 
daily low and high temperatures were used, as well as the seasonal rainfall amount (mm). The 
number of days with low temperatures below 0°C (frost) was calculated for each season. 
Daily high temperatures were also registered to assess climate data potentially explaining 
fluctuations in aphid and parasitoid abundance at a fine temporal scale, based on aphid and 
parasitoid development in the field depending on temperature reaching a minimum threshold 
(Sampaio et al., 2007). The 1950-2013 long term temperature dataseries of Dinard-Pleurtuit 
for the October-March period was also analysed, to determine whether winter climate 
conditions have changed during the last decades in the study region (Figure 1). The t test of 




To examine the strength of the trophic interactions between each individual host and 
parasitoid species, we built quantitative food web representations (Memmott et al., 1994) in 
the winters of 2011/12 and 2012/13. This analysis allows a comparison with existing cereal 
aphid-parasitoid food webs in the literature for spring periods in Western Europe (Andrade et 
al., submitted; Gagic et al., 2011; Gagic et al., 2012) and to assess food web 
compartmentalization. In order to calculate this degree of trophic compartmentalization, we 
calculated the proportional similarity index (Czekanowski index) for parasitoids in each 
winter quantitative food web, in order to describe the degree of similarity between host 
resource use and host availability (Feinsinger et al., 1981). The parasitoid proportional 
similarity index (PSI) was also calculated on spring food webs for 2010, 2011 and 2012. 
Ninety-five percent non-parametric bootstrap (BCα) intervals were calculated for winter and 
spring PSI mean values, with 1000 iterations each (Efron & Tibshirani, 1986; Garrett et al., 
2007).  We also performed generalised linear mixed models for winter parasitoid data using 
exploited aphid species as a fixed factor and sampled field as a random factor, in order to 
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detect significant influences of exploited host resources on parasitoid species relative 
abundances.  
We performed generalized linear mixed models to determine whether the abundances of 
the each parasitoid species were significantly influenced by short-term climate fluctuations. In 
each model, we integrated the mean daily high temperatures for periods of one week and three 
weeks preceding each sampling date as fixed factors. Those periods were chosen based on the 
hypothesis that temperature fluctuations should impact parasitoid populations at a short 
temporal scale due to the short life cycles of non-diapausing Aphidiinae parasitoids; for 
example, the total development time of A.  rhopalosiphi when parasitizing Sitobion avenae 
Fabricius was reported to be close to 20 days at a constant temperature of 15°C and 40 days at 
10°C (Le Lann et al., 2011b). We also included the number of days with low temperatures 
below 0°C in the three weeks preceding sampling as a fixed factor to explain parasitoid 
relative abundances. We included sampled fields in the models as random factors. The best 
models were chosen based on the corrected Akaike information criterion (AICc). Lastly, in 
order to assess the influence of climate on host resources, we used the same methodology as 
the one used for parasitoid data. 
All data analyses were performed using R software (Baayen, 2007; Barton, 2011; Bates 




During winters 2009/10 and 2010/11, a small number of parasitoids was obtained; in 
2009/10, a total of 32 parasitoids and 0 hyperparasitoids were sampled in three dates, and in 
2010/2011 no parasitoids were obtained in the monitored fields. Two species of parasitoids, 
Aphidius matricariae Haliday (N=9) and A. rhopalosiphi De Stefani-Perez (N=23), and two 
species of aphids, S. avenae (N=16) and Rhopalosiphum padi L. (N=16) were represented 
among 2009/10 samples. In 2011/12 and 2012/13 a considerably larger number of parasitoids 
was obtained (N=163 and 137, respectively), allowing the construction of a quantitative food 
web for each season (Figure 2). A total of 29 hyperparasitoids emerged in those two seasons. 
In the spring seasons of 2010, 2011, and 2012, a total of 654, 331 and 623 aphid-parasitoid 
pairs were collected. Proportional similarity index (PSI) values were then calculated for those 
three spring seasons and winters 2011/12 and 2012/13; values were generally higher in spring 
(Table 1). In winter, individual parasitoid species were each mostly associated with specific 
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host resources, presenting lower PSI values (95% bootstrap interval: [0.477,0.633]), while the 
proportions to which they exploited the different available host species were similar to actual 
aphid relative abundances in spring, with higher PSI values (95% bootstrap interval: 
[0.836,0.935]) (Table 1). Therefore, a strong link between host and parasitoid species is 
observed in winter, while in spring trophic relations are less compartmentalized. Aphidius 
avenae parasitizes R. padi at low rates and A. rhopalosiphi is strongly associated to this host 
species in the two winter seasons where A. avenae is present (2011/12, 2012/13), while A. 
rhopalosiphi parasitized host species evenly in the winter season where A. avenae was not 
detected (2009/10) (Figure 3). In spring, host species were generally more exploited by the 
most abundant parasitoid species (Figure 3).  A species composition difference between 
spring and winter was also observed; in spring, 5 parasitoid species (A. avenae, Aphidius ervi 
Haliday, A. rhopalosiphi, Ephedrus plagiator Nees, Praon volucre Haliday) were identified 
among all 1608 samples, while 8 species were identified among all 332 winter individuals 
(spring species as well as A. matricariae Haliday, Diaeretiella rapae McIntosh, Monoctonus 
caricis Haliday; Table 1).  
 
Table 1. Proportional similarity index values for aphid parasitoid species in two winter seasons 
and three spring seasons in the LTER “Armorique”. The PSI index value approaches 1 when the 
amount of trophic interactions of one parasitoid species corresponds to the available hosts, and it 
equals 0 when those proportions are completely dissimilar. Empty table cells correspond to the 
absence of a species in a sampling season. Number of individuals in each trophic level: 163 (winter 
2011/12), 137 (winter 2012/13), 654 (spring 2010), 331 (spring 2011), 623 (spring 2012). 
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Monoctonus caricis 0.42 
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According to the long term temperature series (Figure 1), there is a significant statistical 
increase in temperature during the period period between October and March at the end of the 
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80’s, both in low (+1.1°C) and high (+1.5°C) temperatures. Among the winter seasons 
considered in this study, the 2011/12 season was the warmest, with a mean daily low 
temperature (from here on referred to as “LowT”) of 6.1°C, and mean daily high temperature 
(to be referred to as “HighT”) of 12.6°C (more than 1.5°C above the long term average), 
resulting in only 17 days during which temperatures fell below 0°C. The 2012/13 season had 
a LowT value (5.1°C) above the 1949-2013 average, but the HighT value (10.7°C) was below 
the long term average (Figure 1). There were 24 days with frost in the 2012/13 season. 
Winters 2009/10 (LowT=4.8°C, HighT=10.7°C) and 2010/11 (LowT=4.8°C, HighT=11.0°C) 
recorded 36 and 29 days with temperatures below 0°C respectively, and were arguably the 




Figure 2. Quantitative food webs for winter 2011/12 (A) and 2012/13 (B) and for springs 2010 
(C), 2011 (D) and 2012 (E). Black bars represent the relative abundances of each aphid (lower) and 
parasitoid (upper) species. Grey arrows represent the number of interactions between host-parasitoid 
pairs. Aa=Aphidius avenae, Ae=A. ervi, Am=A. matricariae, Ar=A. rhopalosiphi, Dr=Diaeretiella rapae, 
Ep=Ephedrus plagiator, Mc=Monoctonus caricis, Pv=Praon volucre, Md=Metopolophium dirhodum, 
Rp=Rhopalosiphum padi, Sa=Sitobion avenae. 
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According to the generalised linear mixed model (GLMM) results, the abundance of the 
parasitoid A. avenae significantly increased with higher daily high temperatures in the three 
weeks preceding sampling (p=0.0036), while the abundance of  A. rhopalosiphi significantly 
decreased (p=0.0003). Daily high temperatures for the period of one week before sampling 
and the number of days with low temperatures below 0°C (three weeks before sampling) were 
not selected as fixed factors in the best AICc models. In the GLMM in which host resources 
were included as fixed factors explaining parasitoid abundance, the density of R. padi was 
positively correlated with the abundance of A. rhopalosiphi (p<0.0001) and negatively 
correlated with the abundance of A. avenae, and other host species were not significant 
explaining factors. These results confirm the compartmentalisation of winter trophic webs 
(Figure 3). Lastly, aphid abundances were significantly explained by daily high temperatures 
in the three weeks preceding sampling (R. padi; p= 0.0307) or in the one week period before 
sampling (S. avenae; p= 0.0016 and M. dirhodum; 0.00346). There was also a significant 
interannual effect on aphid relative abundances, as the abundance of S. avenae was negatively 
correlated with the winter season of 2012/13 as a fixed factor (p<0.0001) compared to the 
other two winter seasons tested. Other fixed factors were either absent in the selected models, 






Figure 3. Host-parasitoid trophic interaction strengths in winter and spring. Parasitoids species 
are represented in lines and host species in rows. In each grid, lines and rows are organised in order 
of relative abundance: upper lines represent the most abundant parasitoid species, and left rows 
represent more abundant host species than the ones to the right. The relative strength of trophic 
interactions between each host and each parasitoid are represented as a gradient of grey going from 
white (weak) to black (strong). Aa=Aphidius avenae, Ae=A. ervi, Am=A. matricariae, Ar=A. 
rhopalosiphi, Dr=Diaeretiella rapae, Ep=Ephedrus plagiator, Mc=Monoctonus caricis, Pv=Praon 




This study aimed to investigate the host-parasitoid trophic network under harsh winter 
conditions and how the enlargement of the species composition of the parasitoid guild may 
influence its functioning. In the cereal aphid-parasitoid system in Brittany, the parasitoid A. 
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avenae has recently been detected in non-diapausing form on cereal fields in winter, whereas 
it had previously been reported to present a different overwintering strategy in the same 
region, where it usually diapauses outside cereal crops and only colonizes those crops in 
spring (Krespi, 1990; Krespi et al., 1997, Le Lann et al., 2011a; van Baaren et al., 2004). We 
aimed to examine how the activity of this parasitoid in winter can affect the functioning of the 
host-parasitoid system and whether a direct link between increasing winter temperatures and 
this active overwintering strategy can be established. 
 
Host-parasitoid food webs and realized specialisation 
 
Our results show a different parasitoid species composition between winter (low resource 
density) and spring (high abundance of aphid populations). Spring primary parasitoid guilds 
on cereal crops included five species, while in winter three other species were detected: A. 
matricariae, D. rapae, M. caricis. Aphidius matricariae and D. rapae are both polyphagous 
parasitoid species, exploiting a large number of host species on different host plants; A. 
matricariae has been reported to parasitize the cereal aphids S. avenae and R. padi, while the 
host range D. rapae seem to only include R. padi on cultivated cereals (Andrade et al., 2013; 
Kavallieratos et al., 2004; Lee et al., 2007). In our study, both species were restricted to the 
exploitation of R. padi. Monoctonus caricis is a rarer species with few data concerning host 
range in the literature; it has mostly been reported to exploit aphids on plant hosts other than 
cultivated cereals (Starý & Smith, 1976).  Our results suggest that polyphagous parasitoid 
species that are otherwise associated with non-cultivated cereal plant hosts may exceptionally 
resort to exploiting the aphid pool that is available in cereal crops in winter. In spring, trophic 
links between crop and non-crop host-parasitoid networks have been found to be weak, with 
few parasitoid species attacking crop hosts and alternative hosts in other sectors (Derocles, 
2012). In winter, low resource density may alter the frequency of such crop/non-crop trophic 
web connections. 
Proportional similarity index (PSI) values reveal a significantly stricter 
compartmentalization of host-parasitoid interactions in winter than in spring. Trophic 
compartmentalization is a result of realized host-parasitoid interactions and do not necessarily 
reflect intrinsic specialisation degrees. In spring, aphid hosts were exploited by each 
parasitoid species in proportions close to their actual relative abundance (as estimated through 
the identification of all aphid mummies collected). For this reason, PSI values were mostly 
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close to 1 in spring. In contrast, they were lower in winter, with the exception of A. 
rhopalosiphi in 2012/13 (Table 1). In winter, A. avenae exploited S. avenae and M. dirhodum 
more often than R. padi, even when the latter was more abundant (Figure 3). This parasitoid 
species was previously reported to never attack R. padi (Le Lann, 2009; Rabasse & Dedryver, 
1983), but our results showed that this host-parasitoid association can occur in winter at a low 
frequency. Aphidius rhopalosiphi was strongly linked to R. padi in the presence of A. avenae, 
but in the winter season of 2009/10, when A. avenae was absent, A. rhopalosiphi exploited S. 
avenae as often as R. padi. In winter 2012/13, the high PSI value can probably be explained 
by a more frequent emergence of A. rhopalosiphi individuals from the most abundant 
resource, R. padi. This compartmentalization of the host resources between A. rhopalosiphi 
and A. avenae was confirmed by a GLMM, where the abundance of R. padi was negatively 
correlated with that of A. avenae and positively correlated with the abundance of A. 
rhopalosiphi. The apparent specialisation of A. rhopalosiphi in exploiting R. padi in the 
presence of A. avenae may be a result of competition, since the former species is able to 
parasitize both S. avenae and R. padi without a clearly advantageous host species in terms of 
parasitoid fitness (Andrade et al., 2013). The generalist parasitoid A. matricariae frequently 
specialises on R. padi in winter cereal fields despite S. avenae also being a suitable host (as 
demonstrated in previous laboratory results) available in those habitats (Eoche-Bosy, 2013; 
Kavallieratos et al., 2004; Le Lann, 2009; Lumbierres et al., 2007). It can be hypothesized 
that this winter ecological specialization of A. matricariae on R. padi may be a result of intra-
guild interactions, notably with A. rhopalosiphi.  
 
Climate conditions and the presence of A. avenae  
 
Out of the four winter seasons in which we monitored the aphid parasitoid community, A. 
avenae was detected in large numbers in two winter seasons: in 2011/12 it was the 
predominant species, and in 2012/13 it had a considerable relative abundance, being only less 
numerous than A. rhopalosiphi. Interestingly, 2011/12 was also the warmest winter season 
monitored, while the winter seasons of 2009/10, in which we only detected A. matricariae and 
A. rhopalosiphi, and 2010/11, where we were not able to obtain any parasitoids, were the 
coldest of the four seasons, with a higher number of days with frost between October and 
March (36 and 29 against 17 and 24, in chronological order), and lower average daily 
minimum temperatures (4.8°C in both seasons against 6.1°C and 5.1°C in the following ones). 
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Those minimum temperatures were actually equal to the average for the last decades: between 
1939/40 and today, average daily minimum temperatures equalled 4.8°C, but our results show 
that this average temperature has been rising. Aphidius avenae has been shown to have less 
resistance to lower temperatures and more resistance to heat than A. rhopalosiphi, based on 
locomotor activity following thermal stress (Le Lann et al., 2011a). Differential resistance to 
extreme temperatures is commonly suggested as a driving factor for niche segregation and 
thus it may partly explain coexistence of species exploiting the same class of resources 
(MacArthur & Levins, 1967; Stuble et al., 2013; Weiher & Keddy, 1999).  
Mean daily high temperatures were positively correlated with the relative abundance of 
A. avenae and negatively correlated with the relative abundance of A. rhopalosiphi, but the 
number of days with frost preceding parasitoid sampling was not a significant factor. This 
suggests that the larval development of A. avenae is favoured when temperatures reach a 
minimum threshold during winter, and that as temperatures warm up this species supplants its 
competitor A. rhopalosiphi as the predominant species in the winter parasitoid guild. Aphidius 
avenae was also undetected in the winter season of 2009/10, which is a similar situation what 
has been observed in the last 20 years in this region; colder winter seasons may impede A. 
avenae colonisation in newly-sown winter cereal crops. Aphid species also responded 
significantly to mean daily high temperatures, as an increase in temperatures was associated 
with a decrease in R. padi and M. dirhodum relative abundances and an increase in S. avenae 
numbers. This is consistent with the ecological niches of those aphid species, as S. avenae 
populations present higher growth rates in warm and dry microclimates as opposed to R. padi, 
which prefers cool and humid conditions (Honek, 1985; Jarosik et al., 2003). Our results 
showed an association between temperatures and both host and parasitoid relative 
abundances, and that winter food webs are highly compartmentalized. Consequently, climate 
effects on the abundance of parasitoid species may take place through a bottom-up effect. 
The functioning of winter host-parasitoid systems is a mostly unexplored territory in 
ecology, due to the difficulty of obtaining a reasonable amount of field data. This study shows 
that the degree of ecological specialisation is variable between seasons, as a probable 
consequence of niche partitioning when host resources are very limited. We also 
demonstrated that temperatures are increasing in Brittany and this rise can probably be 
associated with recent, novel occurrences of active A. avenae populations in winter crops. 
These occurrences can be expected to become more common as temperatures continue to rise 
in winter. According to Jeffs & Lewis (2013), documented cases of the integration of new 
parasitoids in host assemblages are more common in the case of introduced biological control 
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agents, but there are few examples of parasitoid guild changes in species composition strictly 
linked to climate change. This study demonstrated that changes in the functioning of host-
parasitoid systems related to climate warming can simply result from a modification in the 
overwintering strategy of one species, and not necessarily from a change in geographical 
distribution. This modification in guild functioning may translate into a difference in the 
ecosystem service provided by parasitoids; the early presence of A. avenae in cereal crops 
instead of a colonisation in mid-spring may help suppressing the growth of spring aphid 
populations, notably species that are more abundant in spring in this region: S. avenae and M. 
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Chapitre 7: Discussion Générale 
 
Ce travail a eu pour objectif l’étude des différents facteurs pouvant influencer la structure 
et le fonctionnement d’une guilde, avec comme modèle biologique la guilde des parasitoïdes 
de pucerons des céréales dans l’ouest de la France. Dans cette démarche, nous avons opté 
pour une approche d’investigation intégrant à la fois deux dimensions spatiales (variations 
inter et intra-région) et temporelles (variations inter et intra-annuelles) sur cette guilde de 
parasitoïdes.  
Un suivi approfondi sur la diversité taxonomique et sur les abondances relatives de ces 
parasitoïdes a été réalisé sur trois paysages en France entre 2010 et 2013. En effet, les études 
sur la diversité des parasitoïdes s’intéressent souvent aux variations à l’échelle locale et sur 
une courte période ; ce travail a donc permis de mieux comprendre l’ampleur des variations 
de cette diversité à des échelles spatiales et temporelles plus larges. Cette étude a également 
permis d’identifier et d'étudier le degré de connexion  entre les différentes espèces hôtes et 
leurs parasitoïdes par l’intermédiaire de la construction de réseaux trophiques quantitatifs. 
Je me suis également intéressé à la diversité des traits fonctionnels des parasitoïdes, dans 
le but de comprendre la ségrégation des niches écologiques au sein de la guilde. Plusieurs 
études ont été réalisées sur les effets de de l’environnement sur le taux de parasitisme et 
l’abondance des parasitoïdes sur les paysages agricoles ; cependant, l’approche fonctionnelle 
qu’a représenté cette étude est novatrice. En effet, l’étude des traits fonctionnels de ces 
organismes a permis d’évaluer l’importance des facteurs environnementaux agissant comme 
filtres et des interactions de type compétition interspécifique dans la diversité fonctionnelle de 
la guilde.   
Mes premiers résultats portent sur (1) l’influence du contexte spatial, aux niveaux local et 
régional, ainsi que de la ressource hôte disponible dans ce contexte, sur le fonctionnement et 
sur la diversité de la guilde de parasitoïdes ; et sur les (2) dynamiques temporelles des réseaux 
hôtes-parasitoïdes aux échelles inter-annuelle et intra-annuelle (entre les saisons hivernale et 
printanière). En fin de discussion, j’aborderai les (3) apports de cette thèse en termes de 
connaissances en lutte biologique, et les (4) perspectives qui se révèlent lors de la conclusion 




Influence du Contexte Spatial sur les Parasitoïdes et leurs Hôtes 
 
La compréhension des facteurs qui déterminent la structure des communautés est un 
objectif majeur de l’écologie fondamentale et appliquée (Nowicki et al., 2009). Dans cette 
thèse, je me suis intéressé à un modèle de communauté soumis à une contrainte majeure : au 
sein des agroécosystèmes, les activités humaines sont à l’origine d’un fort taux de 
perturbations. La permanence des espèces au sein de ces écosystèmes est souvent marquée par 
des cycles d’extinctions locales et de recolonisation, cette recolonisation étant liée à la 
capacité de dispersion des organismes (Hanski, 1998). Les organismes occupant les niveaux 
supérieurs des chaînes trophiques doivent être plus sensibles aux perturbations 
environnementales selon l’hypothèse du rang trophique (« trophic rank hypothesis ») ; il s’agit 
du cas des parasitoïdes, qui sont par ailleurs influencés par la variabilité de la distribution  
spatiale de leurs hôtes (Folcher et al., 2011 ; Holt et al., 1999 ; Tscharntke & Brandl, 2004). 
Dans cette thèse, nous avons réalisé une étude du degré de variabilité aux échelles locales  et 
régionales des abondances relatives des parasitoïdes de pucerons des céréales afin de mieux 
comprendre les échelles spatiales de structuration de ces communautés. Les effets de la 
complexité paysagère à l’échelle locale sur la diversité fonctionnelle des parasitoïdes ont 
également été étudiés. Nous nous sommes égalements intéressés aux différences 
fonctionnelles entre les espèces de parasitoïdes sur trois sites, afin d’étudier l’importance du 
contexte environnemental régional sur la divergence interspécifique des traits des membres de 
la guilde. 
La richesse spécifique (5 espèces de parasitoïdes primaires, 3 espèces de pucerons) a été 
similaire sur les trois sites étudiés. Ces résultats indiquent une synchronisation des 
communautés entre les trois sites d’étude, avec les mêmes espèces de parasitoïdes et de 
pucerons persistant sur une grande partie de l’ouest de la France, malgré les différences inter-
régionales d’abondance relative. D’autres systèmes de type hôte-parasitoïde ont présenté un 
pattern régional de structuration  des taux de parasitisme et des indices de diversité (Folcher et 
al., 2011). En ce qui concerne les ressources hôtes, des patterns similaires de structuration ont 
été observés. Par exemple, en 2012, M. dirhodum a été nettement plus abondant que S. avenae 
sur les sites Armorique (représentant 88,1% des momies obtenues) et Plaine et Val de Sèvre 
(86,3%), alors que S. avenae a été l’espèce majoritaire sur le site Vallées et Coteaux de 
Gascogne (91,0%). Ces abondances relatives plus importantes de M. dirhodum coïncident 
également avec des très faibles densités de pucerons sur le terrain ; en effet, les variations 
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populationnelles de S. avenae sont majoritairement responsables de l’abondance globale de 
ressources hôtes. Sitobion avenae est également l’espèce responsable des dégâts les plus 
importants aux céréales cultivées, notamment pendant les pullulations de cette espèce 
(Plantegenest et al., 2001).  
Les résultats obtenus indiquent également une faible variabilité à l’échelle locale. Au 
niveau intra-régional, une synchronisation des abondances relatives des parasitoïdes se met en 
place: les parcelles étudiées au sein d’un même site ont présenté des patterns similaires au 
niveau de la structure de la communauté. Des études précédentes ont également démontré un 
degré d’influence non-significatif du contexte paysager local sur la diversité taxonomique des 
parasitoïdes et indiqué l’existence de ce processus de synchronisation intra-régionale (Gagic 
et al., 2012 ; Vollhardt et al., 2008). Des études sur d’autres systèmes de type hôtes-
parasitoïdes ont mis en évidence des variations considérables d’abondance relative à l’échelle 
intra-régionale (Craig, 1994), suggérant que des espèces de parasitoïdes différentes peuvent 
posséder des échelles de synchronisation spatiale distinctes. A l’échelle locale, une variabilité 
au niveau des abondances relatives des hôtes entre les parcelles du site Armorique en 2011 a 
été observée alors que dans les autres cas, les abondances relatives de pucerons ont été 
relativement constantes à l’échelle régionale. Selon la littérature, des facteurs déterministes 
locaux comme la présence de bandes enherbées ou l’utilisation de fertilisants peuvent 
modifier les abondances relatives des espèces de pucerons, ce qui peut expliquer les variations 
observées dans cette étude à l’échelle locale (Al Hassan et al., 2013 ; Garratt et al., 2010a). 
Pour les parasitoïdes, la synchronisation régionale de l’abondance relative des espèces peut 
être liée à une homogénéisation des ressources-hôtes. Cependant, les abondances relatives des 
différentes espèces d’hôtes n’ont pas été corrélées aux abondances relatives des espèces de 
parasitoïdes, qui ont par ailleurs présenté un pattern d’exploitation d’hôtes peu compatimenté.   
La diversité taxonomique des parasitoïdes des pucerons des céréales a été peu affectée 
par la complexité du paysage ; autrement dit, les paysages agricoles fortement intensifiés et 
les paysages avec un pourcentage plus important de zones non-cultivées ont présenté des 
niveaux de diversité de parasitoïdes similaires, concernant la composition spécifique et les 
abondances relatives. Cela indique que ces parasitoïdes peuvent obtenir toutes les ressources 
nécessaires même au sein de paysages simples (Vollhardt et al., 2008). Cependant, dans 
l’étude de Thies et al. (2005), la complexité du paysage a été positivement corrélée au taux de 
mortalité des pucerons des céréales pour des raisons de parasitisme ; cela suggère que le 
fonctionnement des systèmes pucerons-parasitoïdes est partiellement déterminé par des 
secteurs paysagers à l’échelle locale, probablement en raison d’une limitation de la capacité 
116 
 
de dispersion des parasitoïdes. Nous nous sommes également intéressés aux effets de la 
complexité du paysage sur la diversité fonctionnelle de cette guilde de parasitoïdes. Les 
variables paysagères considérées n’ont pas eu d’effet pour 4 traits testés sur 5 : la taille 
corporelle, la surface alaire, les  réserves lipidiques à  l’émergence et la longévité. Le 
pourcentage de parcelles de céréales à l’entourage immédiat des parcelles échantillonnées 
(zone tampon de 100m de rayon) a été liée à une sex-ratio avec un taux élevé de mâles, alors 
qu’à 300m il n’y a pas eu d’effet significatif et à 500m la tendance s’est inversée : la sex-ratio 
a été biaisée vers la production de femelles. La sex-ratio chez les parasitoïdes est souvent 
densité-dépendante en raison de la compétition locale pour l’accouplement (« local mate 
competition ») : dans un milieu naturel, la sex-ratio est souvent biaisée vers les femelles, mais 
cette proportion femelles/mâles diminue avec l’augmentation de la densité de parasitoïdes 
(Charnov, 1982 ; Godfray, 1994 ; Meunier & Bernstein, 2002). Effectivement, la densité de 
parasitoïdes augmente avec le degré de complexité paysagère à une très courte échelle (rayons 
entre 0.5 et 2 km) (Thies et al., 2005). Nos résultats suggèrent que la complexité paysagère 
influence la sex-ratio, via des phénomènes de compétition locale ou de probabilité de 
rencontre des deux sexes, et que cet effet dépend de l’échelle spatiale.  
Les différentes ressources hôtes étudiées dans cette thèse, qui eu des distributions 
spatiales et des abondances contrastées notamment à l’échelle régionale, ont eu une influence 
sur les traits d’histoire de vie des parasitoïdes. Chez A. rhopalosiphi, l’exploitation de S. 
avenae a eu pour résultat de produire des descendants plus grands, mais moins nombreux 
(taux d’émergence moins important) que R. padi, en période hivernale. Dans l’étude de terrain 
sur les traits fonctionnels, les parasitoïdes issus de S. avenae ont eu une longévité 
significativement plus importante, et il n’y a pas eu de différence significative pour les autres 
traits testés entre les deux espèces hôtes abondantes en période printanière (S. avenae et M. 
dirhodum). L’effet de l’hôte sur la longévité et l’absence d’effet sur la quantité de ressources 
lipidiques à l’émergence suggère une modification de la physiologie des parasitoïdes relative 
à la vitesse de consommation des ressources énergétiques. Les différences au niveau de la 
consommation des ressources peuvent être liées au taux de métabolisme des parasitoïdes 
adultes (Le Lann et al., 2011a). Les effets de l’espèce de l’hôte sur les traits d’histoire de vie 
peuvent être une voie indirecte par laquelle les variables climatiques et le contexte 
environnemental local influencent les parasitoïdes, puisque ces hôtes sont affectés d’une 
manière inégale par l’environnement (Al Hassan et al., 2013 ; Chaplin-Kramer et al., 2011 ; 




La séparation des niches écologiques réalisées des parasitoïdes constituant la guilde 
étudiée a été mise en évidence par l’intermédiaire de différences interspécifiques au niveau 
des traits fonctionnels testés. Cette divergence fonctionnelle a été maintenue sur trois 
contextes régionaux. En effet, des différences interspécifiques au niveau de la taille 
corporelle, de la surface des ailes, de la longévité et de la sex-ratio ont été détectées en milieu 
naturel. Aphidius avenae et A. ervi ont présenté les valeurs les plus élevées de taille 
corporelle, de surface alaire et de longévité ; E. plagiator a présenté systématiquement une 
taille corporelle et une longévité plus faibles, alors que la longévité d’A. rhopalosiphi a été 
aussi élevée que pour les deux autres espèces du genre Aphidius. Toutefois, la taille corporelle 
d’A. rhopalosiphi est moins élevée que ces deux espèces du genre Aphidius et la surface alaire 
de cette espèce a été la moins élevée sur les cinq espèces testées. Praon volucre a présenté des 
valeurs intermédiaires pour l’ensemble des traits. Il n’y a pas eu de différence entre les trois 
espèces d’Aphidius en termes de réserves lipidiques à l’émergence (même s’il y a eu des 
différences de taille corporelle entre elles ; par conséquent, le ratio entre ces réserves et la 
quantité totale de tissus somatiques a été différent chez ces trois espèces). Néanmoins, des 
études ont démontré que les réserves lipidiques sont souvent corrélées à la taille corporelle 
chez les parasitoïdes (Visser & Ellers, 2008). La relation taille corporelle / surface alaire a 
également été différente entre les différentes espèces. Les différences interspécifiques de traits 
d’histoire de vie résultent vraisemblablement de stratégies distinctes d’allocation des 
ressources. En effet, une distinction des compromis entre traits d’histoire de vie parmi les 
membres d’une guilde  peut permettre leur coexistence, même s’il n’y a pas une spécialisation 
partielle sur la ressource (Edwards & Stachowicz, 2010).  
Nos études ont démontré que (1) la diversité taxonomique et fonctionnelle des 
parasitoïdes de pucerons varie significativement à l’échelle régionale ; que (2) cette diversité 
est peu variable à l’échelle locale ; que (3) la composition paysagère peut affecter un trait 
fonctionnel densité-dépendant et que les traits phénotypiques des parasitoïdes ne sont pas 
affectés par ce paramètre ; que (4) les différentes ressources hôtes disponibles affectent les 
traits phénotypiques, au niveau de la taille et de la physiologie, en hiver et au printemps ; et 
que (5) la séparation des niches écologiques des parasitoïdes se maintient à l’échelle inter-
régionale, mais le contexte environnemental régional agit comme un filtre écologique en 





Dynamiques Temporelles du Système Hôtes-Parasitoïdes 
 
Les effets des variations environnementales à l’échelle temporelle sur les organismes, 
notamment les conditions climatiques, sont le produit d’une série de facteurs abiotiques et 
biotiques (« bottom-up » ou « top-down ») (Pitois et al., 2012 ; Tscharntke et al., 2012 ; 
Wilmers et al., 2007); ces effets s’intensifient dans le cas des organismes au sommet des 
chaînes trophiques et dans le cas des organismes ectothermes (Holt et al., 1999 ; Tscharntke et 
al., 2012). Chez les parasitoïdes, la ressource hôte est très variable en densité et en qualité en 
fonction des variables climatiques, à l’échelle inter-annuelle et entre les saisons d’une année. 
Par conséquent, la compréhension des effets du contexte climatique sur le fonctionnement et 
sur l’évolution des parasitoïdes passe également par l’étude de la stratégie de l’exploitation de 
ces ressources biotiques ; il s’agit d’une voie « indirecte » par laquelle l'environnement 
climatique influence la diversité des parasitoïdes et leurs stratégies d'exploitation des 
ressources hôtes. La disponibilité et la qualité de la ressource hôte et le degré de spécialisation 
des parasitoïdes sont des facteurs à considérer dans la recherche des effets du climat sur les 
parasitoïdes. 
Une recherche de la disponibilité de la ressource hôte a été réalisée en période hivernale 
et printanière. En période hivernale, la densité de la ressource hôte diminue fortement en 
raison d’un taux de reproduction plus faible lié aux basses températures (Dixon, 1987 ; Krespi 
et al., 1997). Par ailleurs, le taux de parasitisme est en général négativement corrélé aux 
effectifs des populations de pucerons ; en période printanière, même si les effectifs des 
populations de parasitoïdes augmentent, les pucerons présentent un taux de reproduction plus 
élevé (Roschewitz et al., 2005). Par conséquent, la compétition intra-guilde doit être plus 
importante en hiver, face au nombre limité d’hôtes. Nos résultats indiquent non seulement une 
augmentation de la densité de pucerons hôtes sur les parcelles de céréales au printemps, mais 
aussi un changement au niveau des abondances relatives de pucerons. Les populations de S. 
avenae présentent une forte croissance en période printanière, avec un déclin des populations 
de R. padi. Sitobion avenae est une espèce préférant une température plus élevée et une 
humidité moins importante que R. padi (Honek, 1985; Jarosik et al., 2003). L’abondance 
relative de S. avenae a été significativement correlée à l’augmentation des températures 
maximales hivernales, aux dépens des populations de M. dirhodum et R. padi. Des études 
précédentes indiquent que les changements d’abondance relative des différentes espèces hôte 
peuvent également provoquer un changement au niveau de la qualité des hôtes entre l’hiver et 
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le printemps (Pons et al., 1993 ; Stilmant et al., 2008). Cela peut être à l’origine des 
différences de composition spécifique dans la guilde de parasitoïdes observées entre l’hiver et 
le printemps : des espèces comme A. matricariae, D. rapae et M. caricis ont seulement été 
détectées au sein des parcelles de céréales en hiver, associées à R. padi, une ressource qui est 
peu abondante au printemps. L’espèce P. volucre a seulement été détectée en période 
printanière, même si la littérature indique que cette espèce peut également exploiter R. padi en 
hiver (Holler, 1990). 
Les différentes espèces de parasitoïdes au sein d’une guilde peuvent être influencées 
d’une façon inégale par les variables climatiques. Selon les années, la communauté peut être 
dominée par une espèce donnée ou une autre ; c’est le cas des espèces A. avenae et A. 
rhopalosiphi au sein de la Zone Atelier Armorique, qui alternent en tant qu’espèce majoritaire 
en fonction de l’année. Au printemps, A. rhopalosiphi a représenté 3,4% (N=654) de la guilde 
en 2010, contre 60,4% (N=331) et 8,3% (N=623) les printemps suivants ; l’abondance relative 
d’A. avenae a été de 71,4%, 16,9% et 73,4%, respectivement. Sur les autres sites d’étude, 
l’abondance relative de parasitoïdes comme E. plagiator ont également varié d’une manière 
considérable entre 2011 et 2012. Ces fluctuations très importantes d’abondance indiquent 
l’existence d’un facteur annuel structurant ces communautés, possiblement associé aux 
variations climatiques et à la ressource hôte. D’autres guildes des parasitoïdes peuvent 
présenter des variations très fortes de richesse spécifique à l’échelle inter-annuelle, ce qui 
n’est pas le cas des parasitoïdes de pucerons des céréales (Le Corff et al., 2000), ou les 
variations de la structure des communautés d’hôtes et de leurs parasitoïdes peuvent être 
beaucoup moins importantes selon le modèle biologique (Folcher et al., 2011). Dans cette 
thèse, des variations inter-annuelles ont également été observées au niveau des traits 
fonctionnels : les parasitoïdes des trois sites géographiques étudiés (Armorique, Plaine et Val 
de Sèvre, Vallées et Coteaux de Gascogne) ont présenté des valeurs de taille corporelle, de 
surface alaire, de longévité et de réserves lipidiques à l’émergence plus importantes en 2012 
qu’en 2011.  
Les parasitoïdes d’une guilde peuvent présenter un degré de spécialisation variable sur 
les espèces hôtes exploitées (Henry et al., 2006 ; Le Lann, 2009 ; Kavallieratos et al., 2004). 
En effet, la largeur de la gamme d’hôtes possibles est une composante importante de la niche 
écologique des parasitoïdes ; la différentiation des spectres d’hôtes entre les espèces de 
parasitoïdes d’une guilde peut donc être à l’origine de la séparation des niches expliquant leur 
coexistence (Le Lann, 2009). Les patchs d’habitat exploités par un parasitoïde dépendent 
également de la gamme d’hôtes. Par exemple, A. rhopalosiphi est une espèce spécialiste par 
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rapport aux plantes hôtes (Poaceae), tout en étant généraliste par rapport aux différentes 
espèces d’hôtes présentes sur ces plantes (Stilmant et al., 2008) ; A. matricariae est une 
espèce qui se spécialise sur R. padi sur les Poaceae, mais ce parasitoïde présente une très large 
gamme d’hôtes sur d’autres plantes, incluant par exemple des pucerons des genres Aphis, 
Myzus, Brachycaudus, Capitophorus, entre autres, sur une gamme très diversifiée d’arbustes, 
arbres et plantes herbacées (Derocles, 2012 ; Kavallieratos et al., 2004 ; Le Lann, 2009). Par 
ailleurs, les espèces considérées comme très polyphages peuvent avoir des populations 
spécialisées sur un nombre restreint d’espèces hôtes, et parfois une importante divergence 
génétique entre ces populations spécialisées se met en place. En effet, Derocles (2012) a 
démontré qu’une espèce généraliste traditionnellement identifiée en fonction de ses caractères 
morphologiques peut en réalité représenter un groupe d’ « espèces cryptiques » 
morphologiquement proches, mais phylogénétiquement séparées en raison d’une divergence 
au niveau de la gamme d’hôtes ou de la distribution géographique.  
Dans cette thèse, nous nous sommes intéressés à la stratégie généraliste d’exploitation de 
deux espèces hôtes en période hivernale par le parasitoïde généraliste A. rhopalosiphi. Cette 
espèce peut présenter une diapause hivernale dans des contextes climatiques où les conditions 
thermales sont extrêmes, mais elle peut maintenir ses activités en période hivernale sous des 
climats plus tempérés (Legrand et al., 2004 ; Krespi et al., 1997). Dans cette thèse, cette 
espèce a été présente sur les trois saisons hivernales étudiées (2009/10, 2011/12, 2012/13). 
L’étude en laboratoire de la stratégie d’exploitation des hôtes S. avenae et R. padi indique une 
différenciation de traits phénotypiques des parasitoïdes selon l’espèce hôte. En effet, ce 
parasitoïde a produit davantage de descendants sur R. padi, alors que les individus issus de S. 
avenae ont présenté une taille corporelle significativement supérieure (au printemps, les 
parasitoïdes exploitant S. avenae et M. dirhodum en milieu cultivé n’ont pas présenté une 
différence significative de taille corporelle). Cette différence de taille pour l’exploitation de R. 
padi et de S. avenae peut être liée à la corrélation taille de l’hôte / taille du parasitoïde, 
observée dans plusieurs systèmes hôte-parasitoïde (Daza-Bustamante et al., 2003 ; Henry et 
al., 2006 ; Sequeira & Mackauer, 1992). Elle peut également être liée à une différence 
nutritionnelle entre les deux hôtes. Cependant, nos résultats indiquent une probable sélection 
pendant la phase larvaire favorisant les individus les plus grands lors de leur développement 
sur S. avenae : les individus les plus petits ne survivraient pas à cette phase de 
développement, expliquant également le taux d’émergence moins important quand A. 
rhopalosiphi parasite cette espèce. Néanmoins, puisque la taille corporelle est souvent 
associée à la fécondité chez les parasitoïdes (Awmack & Leather, 2002 ; Sequeira & 
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Mackauer, 1992), l’exploitation de S. avenae au lieu de R. padi peut représenter une stratégie 
alternative permettant de maximiser la fécondité du parasitoïde. Aphidius rhopalosiphi serait 
donc une espèce généraliste capable d’utiliser les espèces d’hôtes disponibles en hiver de 
manières distinctes en réponse à la faible densité d’hôtes. Cette exploitation des deux hôtes 
majeurs en hiver permettrait à l'espèce d'obtenir des descendants avec une forte probabilité de 
survie larvaire mais une fécondité moindre (pour R. padi) et des descendants avec une faible 
probabilité de survie larvaire possédant toutefois une fécondité supérieure (S. avenae). Par 
ailleurs, il a été démontré que les populations hivernales d’A. rhopalosiphi présentent un 
degré de fidélité faible par rapport à l’espèce hôte exploitée, ce qui indique une absence de 
populations hivernales d’A. rhopalosiphi se spécialisant sur R. padi ou S. avenae sur le 
terrain.  
En hiver, le parasitoïde A. avenae a toujours été connu comme présentant une stratégie de 
diapause à l’extérieur des parcelles de céréales (van Baaren et al., 2004). Cependant, cette 
espèce, qui présente une capacité de résistance au froid moins importante que celle d’A. 
rhopalosiphi (Le Lann et al., 2011a), a été détectée en forte abondance sur des parcelles de 
céréales en hiver en 2011 et en 2012. Les résultats de terrain indiquent que le parasitoïde A. 
rhopalosiphi exploite R. padi et S. avenae avec une fréquence similaire en absence de 
l’espèce compétitrice A. avenae, confirmant la stratégie généraliste observée en laboratoire ; 
mais en présence d’A. avenae, A. rhopalosiphi est plus souvent issu de R. padi que de S. 
avenae ou M. dirhodum. Cela démontre l’importance des interactions interspécifiques sur 
l’étude du fonctionnement d’une espèce et de la complémentarité entre les études de 
laboratoire et de terrain. La spécialisation écologique « réalisée » (Devictor et al., 2010) d’A. 
rhopalosiphi sur R. padi peut être le résultat d’une exclusion compétitive partielle provoquée 
par une forte pression exercée par A. avenae face à une ressource limitante. Par ailleurs, le 
parasitoïde A. matricariae, spécialiste de R. padi sur les parcelles de céréales en hiver (Le 
Lann, 2009), peut exploiter S. avenae et R. padi d’une manière similaire en absence de 
compétition. Il a été démontré que cette espèce a le même succès parasitaire sur les deux 
espèces hôtes et il n’y a pas eu de préférence comportementale de ce parasitoïde par l’une des 
deux espèces (Eoche-Bosy, 2013) Les résultats de terrain de cette thèse confirment, 
cependant, une exploitation quasi exclusive de R. padi par A. matricariae, ce qui suggère une 
forte pression de compétition entre les membres de la guilde en hiver. L’absence de 
compartimentation des réseaux trophiques de printemps indiquent une diminution de la 
spécialisation écologique des espèces présentes, ce qui peut être dû à une disponibilité d’hôtes 
plus importante et une pression de compétition relâchée. 
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La présence d'A. avenae dans la guilde en hiver s'avère être un phénomène nouveau et 
peut être associée à l’augmentation des températures hivernales en Bretagne. Les fluctuations 
d’abondance en hiver entre A. avenae et A. rhopalosiphi ont répondu d’une manière 
significative aux températures maximales journalières en hiver ; l’abondance d’A. avenae  
augmente lors que températures sont plus élevés, alors que le nombre d’A. rhopalosiphi 
diminue. Les résultats indiquent aussi une forte association entre espèces hôtes et espèces de 
parasitoïdes : A. avenae a presque exclusivement parasité S. avenae et M. dirhodum en hiver, 
alors qu’A. rhopalosiphi s’est spécialisé sur R. padi. Des études précédentes ont indiqué que 
R. padi ne fait pas partie de la gamme d’hôtes d’A. avenae sur les parcelles de céréales (Le 
Lann, 2009 ; Rabasse & Dedryver, 1983). Les résultats de terrain indiquent que cette 
interaction hôte-parasitoïde est possible, mais sa faible fréquence peut indiquer que le 
parasitoïde A. avenae a une préférence forte pour S. avenae et M. dirhodum. Les variations de 
température en hiver ont été corrélées aux abondances relatives des parasitoïdes et des 
pucerons, et les abondances d’A. avenae et d’A. rhopalosiphi ont été corrélées à la présence 
de R. padi ; pour ces raisons, l’influence du contexte climatique sur la structure de la guilde de 
parasitoïdes peut être le résultat d’un effet de type bottom-up. Cette étude de terrain démontre 
comment une espèce peut s'adapter à une augmentation de la température hivernale et les 
conséquences qui en résultent pour l’écologie de la guilde. 
Dans cette thèse, nous avons pu mettre en évidence (1) l’influence des variations 
saisonnières sur la densité et la composition de la ressource hôte ; (2) des différentes 
compositions spécifiques entre l’hiver et printemps, indiquant la mobilité des espèces de 
parasitoïdes entre les céréales et d’autres éléments du paysage ; (3) de fortes fluctuations de 
l’abondance relative des parasitoïdes en fonction de la variabilité inter-annuelle ; (4) la 
stratégie généraliste d’exploitation du parasitoïde A. rhopalosiphi à travers des traits 
phénotypiques contrastés en fonction de l’espèce hôte, face à une faible densité de ressources 
(hiver) ; (5) l’influence de la compétition interspécifique sur la répartition des ressources 
hôtes en période hivernale, générant une spécialisation réalisée qui n’a pas été détectée en 
période printanière (forte densité d’hôtes) ; et (6) une corrélation entre l’abondance relative 
d’A. avenae et les températures maximales hivernales, suggérant une influence de la hausse de 




Une guilde de parasitoïdes, un service écosystèmique de 
régulation ? 
 
Les parasitoïdes sont parmi les ennemis naturels les plus importants des pucerons des 
céréales, avec les maladies fongiques (Entomophthorales), alors que le contrôle biologique 
exercé par les prédateurs (par exemple : Coccinellidae, Chrysopidae, Syrphidae, Carabidae, 
Araneae) est en général nettement moins important (Dedryver, 1987 ; Dixon et al., 1995 ; 
Kindlmann & Dixon, 1999a, b ; Plantegenest et al., 2001) ; cependant, la suppression par les 
prédateurs peut être importante dans certains cas, comme le cas du puceron du soja Aphis 
glycines (Meihls et al., 2010). Les parasitoïdes peuvent bénéficier de la présence d’éléments 
paysagers naturels et semi-naturels, qui peuvent représenter des zones-refuge contre les 
perturbations relatives aux pratiques agricoles, ainsi que des sources d’hôtes alternatifs et de 
ressources florales, d’où l’importance du contexte local sur le potentiel de lutte biologique de 
ces organismes (Gagic et al., 2011). Comprendre l’influence des variations climatiques sur le 
fonctionnement des communautés des pucerons et de leurs parasitoïdes a également une 
importance fondamentale pour le contrôle biologique des populations de ravageurs (Hance et 
al., 2007).  
Il y a eu une forte variation de la densité de pucerons sur les parcelles de céréales entre 
les printemps 2010, 2011 et 2012. En effet, la densité de pucerons des céréales en 2012 a été 
particulièrement faible sur les sites Armorique et Plaine et Val de Sèvre ; une densité 
beaucoup plus importante a été observée en 2011 sur le site Armorique et en 2012 sur le site 
Vallées et Coteaux de Gascogne. Les fluctuations de l’abondance totale de pucerons ont été 
liées à la croissance des populations de S. avenae ; M. dirhodum et R. padi ont présenté des 
abondances relatives élevées quand la densité d’hôtes a été faible au printemps. Les 
populations de S. avenae ont un taux de croissance intrinsèque plus important que M. 
dirhodum à plusieurs températures (Asin & Pons, 2001), et S. avenae est le principal 
responsable des dégâts représentant des pertes au niveau de la production de blé d’hiver 
(Niehoff & Stablein, 1998). Par conséquent, le contrôle des populations de cette espèce de 
puceron est essentiel. Cependant, nos résultats indiquent que M. dirhodum a une tendance à 
être surexploité par les parasitoïdes par rapport à S. avenae et R. padi ; cela doit être pris en 
considération lors de l'estimation du service de régulation potentiel des insectes parasitoïdes 
de pucerons des céréales.   
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Les parasitoïdes des pucerons des céréales ont présenté une pattern d’abondance relative 
à l’échelle régionale, avec peu de différences à l’échelle locale. A l’échelle de l’ouest de la 
France, une composition spécifique relativement homogène a également été observée. 
Cependant, les abondances relatives des parasitoïdes ont fortement varié à l’échelle inter-
annuelle, notamment sur le site Armorique, où A. avenae et A. rhopalosiphi alternent en tant 
qu’espèce majoritaire selon l’année. Compte tenu des différentes niches réalisées occupées 
par les parasitoïdes, notamment concernant les traits liés à l’effort reproductif, la capacité de 
dispersion et à la survie, il serait intéressant de tester quantitativement le potentiel de contrôle 
biologique de ces différentes espèces en milieu cultivé. L’occurrence d’un processus de 
synchronisation aux échelles annuelle et régionale est une information importante permettant 
de faire des prédictions concernant la structure des réseaux hôte-parasitoïde à l’échelle locale.  
Dans le contexte des changements climatiques, la présence d’A. avenae en hiver peut 
également avoir des conséquences importantes dans la limitation de la croissance des 
populations de pucerons au printemps. La permanence d’une espèce de parasitoïde s’attaquant 
principalement aux espèces de pucerons majoritaires au printemps (S. avenae et M. dirhodum) 
sur les parcelles de céréales en hiver devrait jouer un rôle majeur dans la dynamique 
printanière des populations aphidiennes.  
Perspectives  
 
Ce travail a mis en évidence des variations de la diversité fonctionnelle des parasitoïdes 
relatives aux contextes régional et climatique, et également par rapport à l’espèce de l’hôte 
exploité. Cependant, il reste à déterminer si ces variations phénotypiques sont expliquées par 
une plasticité des traits, ou s’il s’agit d’une adaptation locale des populations de parasitoïdes, 
ou de nouvelles populations. En effet, les variations de traits peuvent être dues à un 
polymorphisme génétique (dans le cas des traits génétiquement déterminés) ou à un 
polyphénisme face à l’influence de facteurs environnementaux (Miner et al., 2005). La part de 
variation d’un trait associée au déterminisme génétique correspond à la notion d’héritabilité, 
qui est une mesure de la réponse potentielle à la sélection naturelle (Ellegren & Sheldon, 
2008 ; Falconer & MacKay, 1996 ; Roff, 1997). Pour comprendre la part du contexte 
environnemental sur les traits d’histoire de vie des parasitoïdes, il est nécessaire de mesurer 
l’héritabilité de ces traits.  
L’estimation de l’héritabilité des traits se base sur la comparaison entre la ressemblance 
génétique théorique entre apparentés et la ressemblance de leurs traits phénotypiques, mesurés 
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expérimentalement. Classiquement, cette estimation se réalise à travers l’établissement de 
plans de croisement, afin d’obtenir des individus dont l’apparentement est connu, sur lesquels 
les mesures de traits peuvent être effectuées (Roff, 1997). Les parasitoïdes sont un modèle 
très intéressant pour l’étude de l’héritabilité des traits en raison de leur haplodiploïdie, de 
leurs courts cycles de vie et de leur reproduction par parthénogénèse arrhénotoque (i.e. qui 
produit des mâles haploïdes (Godfray, 1994). Par ailleurs, les traits d’histoire de vie sont bien 
étudiés chez ces organismes, comme cette thèse a mis en évidence. L’étude du déterminisme 
génétique des traits peut permettre de réaliser des prédictions sur les réponses aux 
changements environnementaux (van Asch et al., 2007). Enfin, le contexte environnemental 
influence le degré d’héritabilité des traits; l’héritabilité des traits doit être moindre face à une 
forte variabilité environnementale, où la plasticité phénotypique est favorisée (Mousseau et 
al., 1998 ; Price & Schluter, 1991 ; Roff 1997). Cependant, malgré l’intérêt d’une étude sur 
l’héritabilité des traits d’histoire de vie sur les parasitoïdes en fonction de leur milieu, la mise 
en place de cette étude est un défi considérable en raison de la difficulté d’obtention 
d’accouplements contrôlés en laboratoire, nécessaires à l’estimation de l’héritabilité.  
Une étude approfondie sur les compromis entre les traits d’histoire de vie des 
parasitoïdes serait également un apport important à la connaissance scientifique sur le 
fonctionnement de ces organismes. Il s’agirait de tester si les compromis entre traits sont les 
mêmes indépendamment du contexte spatiotemporel, ou s’ils sont variables selon la saison. 
Dans ce dernier cas, si les compromis s’avèrent forts dans un contexte spatiotemporel donné, 
il existe vraisemblablement une pression importante sur l’investissement de ressources aux 
différents traits ; si les limitations ne sont pas importantes, on peut s’attendre à ce que ces 
compromis se relâchent.   
Il serait également intéressant de mener davantage d’études sur les réseaux de type hôte-
parasitoïde des éléments non-cultivés du paysage. En effet, les réseaux trophiques des zones 
cultivées et non-cultivées présentent des liens : les parasitoïdes peuvent exploiter des hôtes 
non-ravageurs, et par un mécanisme de compétition apparente la présence de ces hôtes peut 
affecter le contrôle exercé sur les hôtes ravageurs des cultures (Derocles, 2012). L’importance 
de ces connexions trophiques doit également être mesurée, non seulement par le nombre 
d’espèces utilisant les différents secteurs du paysage, mais aussi par leur abondance et 
l’estimation de leurs services écosystémiques. La compréhension des aspects fondamentaux 
du fonctionnement des systèmes hôtes-parasitoïdes est essentielle dans les buts de 
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Cette thèse porte sur l’analyse des dimensions spatiale et temporelle du fonctionnement et de la 
diversité taxonomique et fonctionnelle d’une guilde. Au sein d’une guilde, les espèces exploitent un 
même type de ressources; pour cette raison, les niches écologiques fondamentales des membres 
d’une guilde sont similaires et une relation de compétition interspécifique se met en place si la 
ressource partagée est limitante. Quatre questions principales sur le fonctionnement d’une guilde ont 
été abordées : (1) à quelles échelles spatiotemporelles se structurent la guilde et les ressources 
exploitées, (2) quelles sont les influences respectives des filtres environnementaux et des interactions 
interspécifiques sur les traits fonctionnels des membres de la guilde, (3) quelle est la stratégie 
d’exploitation de ressources d’un membre de la guilde face à une faible disponibilité de ressources et 
(4) quel est l’impact du contexte climatique sur la structure d’une guilde et de son réseau trophique, 
et sur le degré de spécialisation écologique des espèces de la guilde sur la ressource. Le modèle 
biologique de cette étude a été une guilde de parasitoïdes de pucerons de céréales  (Hymenoptera : 
Braconidae : Aphidiinae). Ces parasitoïdes s’attaquent aux pucerons (Homoptera : Aphididae) 
inféodés aux céréales dans les agroécosystèmes. Les variations d’abondance relative des parasitoïdes 
et de leurs hôtes ont été importantes aux échelles interrégionale et interannuelle, mais très faibles à 
l’échelle intra-régionale. La divergence des traits fonctionnels des parasitoïdes s’est maintenue sur 
trois régions et deux années, et le contexte local a influencé les traits de la guilde dans son ensemble. 
Pendant la saison hivernale, une période marquée par une faible densité de pucerons, le parasitoïde 
Aphidius rhopalosiphi a présenté des stratégies contrastées pour maximiser sa fitness en exploitant 
les hôtes Sitobion avenae et Rhopalosiphum padi, mais une forte spécialisation écologique sur le 
terrain a été observée en présence d’une espèce compétitrice : Aphidius avenae. Cette présence a pu 
être corrélée à une hausse des températures hivernales.  
Mots clés : traits d’histoire de vie, diversité fonctionnelle, interactions hôte-parasitoïde, climat, 
complexité du paysage, théorie des niches  
Abstract 
This thesis is an analysis of the spatial and temporal dimensions of the functioning and taxonomic 
and functional diversity of a guild. In a guild, species exploit the same type of resources; 
consequently, fundamental ecological niches of guild members are similar and an interspecific 
competitive relationship is established if shared resources are limiting. Four main questions on the 
functioning of a guild are addressed: (1) the spatiotemporal scales to which guilds the guild and its 
exploited resources are structures, (2) the respective weight of environmental filtering and 
interspecific interactions on the configuration of realized niches of guild members, (3) the strategy of 
resource exploitation in a guild member facing low resource availability and (4) the impact of 
climatic context on the structure of a guild and its food web, and the degree of specialisation on 
resources. The biological model chosen in this study was a cereal aphid parasitoid guild 
(Hymenoptera: Braconidae: Aphidiinae). Those parasitoids attack aphids (Homoptera: Aphididae) in 
agroecosystems, which are anthropised environments marked by high disturbance rates and in which 
host resources are variable in density and in quality. Relative abundance variations in parasitoids and 
in their hosts were considerable at interregional and interannual scales, but weak at the intra-regional 
scale. Functional trait divergence in parasitoids was maintained across three regions and two years, 
and regional and annual environmental contexts influenced guild traits as a whole. In winter, a period 
marked by low aphid density, the parasitoid Aphidius rhopalosiphi presented contrasted strategies to 
maximise fitness whilst exploiting Sitobion avenae and Rhopalosiphum padi hosts, but a high degree 
of ecological specialisation in the field was observed in the presence of a competitive species, 
Aphidius avenae. This presence was correlated to an increase in winter temperatures.   
Keywords: life history traits, functional diversity, host-parasitoid interactions, climate, landscape 
complexity, niche theory 
 
